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Kurzfassung 
Kommunales Abwasser enthält neben Feststoffen, Sauerstoff zehrenden Verbindun-
gen und Nährstoffen eine große Anzahl organischer Spurenstoffe. Schon in sehr 
niedrigen Konzentrationen (ng/L bis µg/L) können einige dieser Substanzen negative 
Auswirkungen auf die Umwelt haben. Bei der Planung und dem Betrieb kommunaler 
Abwasserbehandlungsanlagen wurde bisher jedoch keine gezielte Elimination ge-
fährlicher organischer Stoffe angestrebt. Auf Grund der Anforderungen der EG-
Wasserrahmenrichtlinie an den Zustand europäischer Oberflächengewässer könnte 
sich dies zukünftig ändern.  
Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde das Verhalten ausgewählter organischer 
Spurenstoffe sowohl in halbtechnischen Kläranlagen als auch in Sorptions- und Ab-
bauversuchen mit radioaktiv markierten Stoffen im Labormaßstab untersucht. Die 
Beurteilung der Eliminationsleistung verschiedener Kläranlagenkonfigurationen er-
folgte mit Hilfe der Versuchsergebnisse und eines im Rahmen der Arbeit entwickel-
ten mathematischen Modells. Eine konventionelle Belebungsanlage mit simultaner 
aerober Schlammstabilisierung hat die beste Leistung bezüglich der Elimination or-
ganischer Spurenstoffe aufgewiesen. Es folgten die Membranbelebungsanlagen mit 
simultaner aerober sowie mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung. Die nied-
rigste Eliminationsleistung war für eine konventionelle Belebungsanlage mit getrenn-
ter anaerober Schlammstabilisierung zu verzeichnen. 
Da einige organische Spurenstoffe gemäß der Modellabschätzungen in keiner der 
betrachteten Anlagenkonfigurationen ausreichend zurückgehalten werden, wurden 
16 verschiedene Maßnahmen zur Verbesserung der Spurenstoffelimination bezüg-
lich ihrer Leistung und Wirtschaftlichkeit bewertet. Für kleinere Anlagen (bis 5.000 E) 
eignete sich besonders die Zugabe pulverisierter Aktivkohle ins Belebungsbecken. 
Für größere Kläranlagen war eine Ozonisierung als nachgeschaltete Verfahrensstufe 
vorzuziehen. Je nach Größe der Kläranlage würden diese Maßnahmen die Abwas-
serbehandlungskosten um 20-35% (0,07-0,18 €/m³) erhöhen. 
 
Summary 
Municipal wastewater contains, along with suspended solids, oxygen consuming 
compounds and nutrients, a great number of organic trace pollutants. Even in very 
low concentrations (ng/L to µg/L) some of these compounds can already have a 
negative impact on the environment. Nevertheless, the elimination of organic trace 
pollutants has not been taken into consideration yet, neither in design nor during the 
operation of municipal wastewater treatment plants. On the basis of the European 
Water Framework Directive requirements on the quality of european surface waters, 
some changes in this attitude are to expect in the future. 
This study examined the behaviour of selected trace pollutants in pilot wastewater 
treatment plants and in laboratory sorption and degradation experiments with radio-
labelled compounds. The evaluation of elimination efficiency of various wastewater 
treatment plant configurations was performed using the experiment results and the 
mathematical model developed in this study. A conventional activated sludge plant 
with simultaneous aerobic sludge digestion showed the best elimination efficiency for 
the selected compounds. It was followed by membrane activated sludge plants with 
simultaneous aerobic and separate anaerobic sludge digestion. The lowest elimina-
tion efficiency was observed in a conventional activated sludge plant with separate 
anaerobic sludge digestion. 
Since, according to the mathematical model the studied wastewater treatment plant 
configurations do not retain some organic trace pollutants sufficiently, 16 various 
measures of enhancing the elimination of trace pollutants were assessed with re-
spect to their technical and economical efficiency. For the smaller wastewater treat-
ment plants (up to 5,000PE) the addition of pulverised activated carbon into the aera-
tion tank was especially suitable. Ozonation as a downstream treatment stage was 
the choice for the larger plants. In dependence of the plant capacity this measures 
would increase the treatment costs by 20-35% (0.07-0.18€/m³). 
 
Краткое содержание 
Коммунальные стоки содержат наряду со взвешенными, питательными и 
потребляющими кислород веществами большое число органических 
микрозагрязнений. Некоторые из этих микрозагрязнений могут оказывать 
негативное влияние на окружающую среду даже в очень малых концентрациях 
(нг/л - мкг/л). При проектировании и эксплуатации канализационных очистных 
сооружений необходимость удаления этих веществ до настоящего времени не 
учитывалась. В соответствии с требованиями европейской директивы по 
защите поверхностных вод (European Water Framework Directive) в будущем 
положение вещей может измениться. 
В рамках данной работы поведение отдельных микозагрязнений изучалось как 
на опытных установках для очистки сточных вод, так и в лабораторных 
экспериментах по адсорбции и диссимиляции с веществами, мечеными 
радиоактивным изотопом углерода. Оценка эффективности различных 
конфигураций очистных сооружений проводилась на основе результатов 
экспериментов, а также с помощью математической модели, разработанной в 
рамках данной диссертации. Установлено, что сооружения для очистки сточных 
вод с одновременной аэробной стабилизацией активного ила в аэротенках 
наиболее эффективны для удаления органических микрозагрязнений. За ними 
следуют очистные сооружения, оборудованные мембранами, с аэробной 
стабилизацией активного ила и очистные сооружения, оборудованные 
мембранами, с анаэробным сбраживанием избыточного активного ила. 
Традиционные сооружения для очистки сточных вод с анаэробным 
сбраживанием активного ила являются наименее эффективными. 
Результаты моделирования показали, что некоторые микрозагрязнения не 
задерживаются в достаточной степени ни в одной из рассмотренных 
конфигураций очистных сооружений. В связи с этим было рассмотрено 16 
различных мероприятий по улучшению удаления микрозагрязнений касательно 
их эффективности и экономичности. Для небольших сооружений (до 5.000 чел.-
экв.) лучше всего подходит добавление порошкового активированного угля в 
аэротенк. На более крупных сооружениях предпочтительнее использовать озон 
для обработки очищеных стоков. В зависимости от мощности очистных 
сооружений внедрение данных предложений может увеличить стоимость 
очистки на 20-35% (0,07-0,18 €/м³). 
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1 Einleitung 
Kommunales Abwasser enthält neben Feststoffen, Sauerstoff zehrenden Verbindun-
gen und Nährstoffen eine große Anzahl organischer Spurenstoffe. Hierzu gehören 
Industriechemikalien, Pestizide, Arzneiwirkstoffe, natürliche und synthetische Hor-
mone, Körperpflegemittel sowie Umweltkontaminanten wie polyzyklische aromati-
sche Kohlenwasserstoffe (PAK) und polychlorierte Biphenyle (PCB). Schon in sehr 
niedrigen Konzentrationen (ng/L bis µg/L) können einige dieser Substanzen negative 
Auswirkungen auf die Umwelt haben. Dies kann sich beispielsweise in toxischen, 
kanzerogenen und/ oder endokrinen Wirkungen von Kläranlagenabläufen auf aquati-
sche Lebewesen äußern (Jobling et al., 2002; Lye et al., 1999; Metcalfe et al., 2001; 
Petrovic et al., 2002; Routledge et al., 1998). 
In das kommunale Abwasser gelangen organische Spurenstoffe über industrielle und 
gewerbliche Abwassereinleitungen, häusliches Abwasser sowie Niederschlags-
wassereinleitungen von versiegelten Flächen. Der Austrag organischer Spurenstoffe 
des kommunalen Abwassers in die Umwelt kann über Kläranlagenabläufe, Nieder-
schlags- und Mischwasserentlastungen sowie durch die landwirtschaftliche Klär-
schlammverwertung erfolgen. Abschätzungen (Leinweber und Welker, 2005) zeigen, 
dass organische Spurenstoffe aus Kläranlagenabläufen bei der Belastung der aqua-
tischen Umwelt eine primäre Rolle spielen. Bei der Planung und dem Betrieb kom-
munaler Abwasserbehandlungsanlagen wurde bisher jedoch keine gezielte Elimina-
tion gefährlicher organischer Stoffe angestrebt. Auf Grund der Anforderungen der 
EG-Wasserrahmenrichtlinie (RL-2000/60/EG, 2000) an den Zustand europäischer 
Oberflächengewässer könnte sich dies in Zukunft ändern. Im Zusammenhang damit 
besteht ein Bedarf an Untersuchungen zur Elimination gefährlicher Stoffe aus Ab-
wasser. 
Zum Verhalten organischer Spurenstoffe bei der Abwasserentsorgung wurden in den 
letzten Jahren zahlreiche Untersuchungen durchgeführt (Andersen et al., 2003; AR-
CEM, 2003; ATV-Arbeitsbericht, 2001; Carballa et al., 2005; Clara, 2004; DEPA, 
2004; Johnson and Sumpter, 2001; Joss et al., 2004; Kreuzinger et al., 2003; Kroiß 
et al., 2003; MUNLV, 2004c; POSEIDON, 2004). Bisher erfolgte allerdings entweder 
nur die Betrachtung von Teilaspekten oder die allgemeine Erfassung der Eliminati-
onsraten. Die meisten Studien befassen sich ausschließlich mit der Abwasserbe-
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handlung ohne vertiefte Verfolgung des Schlammpfades. In jenen Studien, die den 
Austrag gefährlicher Stoffe über den Schlamm beschreiben, erfolgt dieses gewöhn-
lich außerhalb des Kläranlagenkontextes. Es fehlt vor allem eine Berücksichtigung 
des Einflusses der Rückführung spurenstoffhaltigen Prozesswassers aus der 
Schlammbehandlung auf den Austrag organischer Spurenstoffe über den Kläranla-
genablauf. Völlig unberücksichtigt blieb bisher auch die Auswirkung der 
Schlammstabilisierungs- und Schlammentwässerungstechniken auf die Spurenstoff-
belastung des Schlammes bzw. des Prozesswassers. Die über den Luftpfad entwi-
chenen, die mineralisierten und die metabolisierten Spurenstoffanteile wurden in den 
erwähnten Studien nicht quantifiziert. Außerdem fehlen bisher gezielte Untersuchun-
gen des Zusammenhanges der Spurenstoffelimination und der Kläranlagenkonfigura-
tion, insbesondere unter Berücksichtigung einer vorgeschalteten mechanischen Stu-
fe (Rechen, Sandfang, Fettfang, Vorklärung). 
Diese Arbeit hat zum Ziel, die aufgezeigten Wissenslücken zu schließen und ein Bild 
über das Verhalten organischer Spurenstoffe in verschiedenen Kläranlagenkonfigu-
rationen zu erhalten. 
Im Hinblick auf die EG-Wasserrahmenrichtlinie kann zukünftig die Festlegung von 
Gewässerzielwerten für einige organische Spurenstoffe, u. a. Hormone und Arznei-
mittelwirkstoffe, erfolgen. Hierdurch würden in vielen Fällen im Abwasserbereich zu-
sätzliche Maßnahmen zur Reduzierung des Austrages organischer Spurenstoffe 
notwendig. Der ideale Weg zur Minimierung des Austrags solcher Stoffe wäre ein 
Herstellungsverbot entsprechender Substanzen. Da hormonell wirksame Spurenstof-
fe auch auf natürliche Weise im menschlichen und tierischen Körper gebildet und 
anschließend ausgeschieden werden, ist keine vollständige Ausschleusung dieser 
Substanzen aus dem Rohabwasser zu erreichen. Ein Verbot von Antibiotika, Rönt-
genkontrastmitteln, Kontrazeptiva und ähnlichen Produkten ist darüber hinaus aus 
medizinischer Sicht nicht vertretbar.  
Eine Alternative zur zentralen Abwasserentsorgung stellt die getrennte Erfassung 
und Behandlung stark belasteter Abwasserteilströme, z. B. Industrieabwässer oder 
arzneimittelhaltiger Krankenhausabwässer, dar. Viele organische Spurenstoffe ge-
langen über häusliches Abwasser in kommunale Kanalnetze. Die mit weiteren Sani-
tärkonzepten verbundene Abtrennung hochbelasteter Haushaltsabwasserströme wie 
z. B. Urin ist in den Industrieländern mit vorhandener Abwasserinfrastruktur nicht 
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sinnvoll. Deshalb konzentriert sich der Einsatz technischer Maßnahmen zur Reduzie-
rung des Austrags organischer Spurenstoffe in erster Linie auf die zentrale Abwas-
ser- und Schlammbehandlung. Von besonderer Bedeutung erscheinen die Entwick-
lung technischer Lösungen zur Ertüchtigung bzw. Erweiterung konventioneller Ab-
wasserbehandlungsanlagen und die Abschätzung entsprechender wirtschaftlicher 
Konsequenzen. In der vorliegenden Arbeit sollen die relevanten naturwissenschaftli-
chen, technischen und ökonomischen Aspekte der Spurenstoffelimination aus kom-
munalem Abwasser untersucht werden. 
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2 Bisherige Erkenntnisse über organische Spurenstoffe bei der 
kommunalen Abwasserbehandlung 
2.1 Allgemeines zu abwasserrelevanten Spurenstoffen 
Zurzeit sind ca. 10 Millionen organischer und 100.000 anorganischer Stoffe registriert 
(ATV-Handbuch, 1997, S. 716). Jährlich kommen Hunderte neuer Verbindungen hin-
zu. Einige dieser Stoffe können in sehr niedrigen Konzentrationen negative Auswir-
kungen auf die Umwelt haben. Derartige Stoffe und Stoffgruppen, die „toxisch, per-
sistent und bioakkumulierbar sein können“ werden in Artikel 2 der EG-
Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) als „gefährliche Stoffe“ bezeichnet (RL-2000/60/EG, 
2000). Die Auseinandersetzung mit der Problematik gefährlicher Stoffe in der aquati-
schen Umwelt spiegelt sich in der EG-Gewässerrichtlinie (RL-76/464/EWG, 1976) 
sowie in der EG-Wasserrahmenrichtlinie (RL-2000/60/EG, 2000) wider. Im deutschen 
Wasserrecht enthält das Wasserhaushaltsgesetz (WHG, 2002) Hinweise zu gefährli-
chen Stoffen. Bisher haben sich alle gesetzlichen Vorgaben überwiegend auf die to-
xischen bzw. krebserregenden Wirkungen von Schwermetallen, Industriechemikalien 
sowie Pflanzenbehandlungs- und Schädlingsbekämpfungsmitteln begrenzt. 
In den vergangenen Jahren geriet aufgrund einer beobachteten Verweiblichung von 
männlichen Fischen (Jobling et al., 2002; Sonnenschein und Soto, 1998; Sumpter, 
1995) eine weitere Gruppe von Abwasserinhaltsstoffen in das Blickfeld der Fachwelt, 
nämlich die endokrin wirksamen Substanzen (endocrine disrupting compounds, 
EDCs). Nach der US environmental protection agency (EPA) wird eine endokrin oder 
hormonell wirksame Substanz definiert als „ein von außen zugeführter Stoff, der in 
Synthese, Ausscheidung, Transport, Bindung, Wirkung oder Eliminierung natürlicher 
Hormone im Körper eingreift, die für die Aufrechterhaltung des hormonellen Gleich-
gewichtes, die Fortpflanzung, die Entwicklung und/ oder das Verhalten verantwortlich 
sind“ (EPA, 1997).  
Neben den EDCs wird in den letzten zehn Jahren über weitere, bisher nicht näher 
betrachtete Stoffe diskutiert, die nach ihrer Anwendung als Körperpflegemittel und 
Arzneimittel in Abwasser und Gewässer gelangen (Erickson, 2002; POSEIDON, 
2004). Diese Verbindungen können wegen ihrer Persistenz, toxischer Wirkungen 
oder (bei Arzneimitteln) möglicher Antibiotikaresistenzbildung eine Gefahr für 
Mensch und Umwelt darstellen. Zurzeit gibt es allerdings keine gesetzlich festgeleg-
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ten Zielwerte für diese Stoffe. Mit der Verbesserung der chemischen Analytik wird die 
Liste der im Abwasser nachgewiesenen Spurenstoffe immer länger. In Tabelle 2.1 
sind die bedeutendsten Gruppen abwasserrelevanter organischer Spurenstoffe mit 
den jeweiligen Leitsubstanzen zusammengestellt (Brown et al., 1999; Kroiß et al., 
2003; Langenkamp et al., 2001). 
Manche überwiegend aus der Industrieproduktion stammende Spurenstoffe (PAK, 
PCB und DEHP, siehe Tabelle 2.1) werden seit langem betrachtet. Wegen ihrer To-
xizität, Persistenz und Bioakkumulierbarkeit wurden sie in internationalen Stofflisten 
aufgenommen (EU, 2000), (EU, 2001), (EPA, 2004). Über weitere Gruppen organi-
scher Spurenstoffe (Pharmazeutika, Hormone, Kosmetika) sind bisher sehr wenige 
Informationen vorhanden, da diese Substanzen erst seit zehn Jahren in Fachkreisen 
diskutiert worden sind. Derzeit werden sie wegen ihrer Persistenz und möglichen ad-
ditiven Wirkung (Kortenkamp et al., 2003) vermehrt untersucht. 
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Tabelle 2.1: Gruppen abwasserrelevanter organischer Spurenstoffe und Auf-
nahme in EU- und USA-Prioritärstofflisten 
Wirkung Stoffliste
Gruppen  
organischer 
Spurenstoffe 
Einzelsubstanzen 
 to
xi
sc
h 
 k
an
ze
ro
ge
n 
 
 e
nd
ok
rin
  
 (E
U
, 2
00
1)
 
 (E
U
, 2
00
0)
 
 (E
PA
, 2
00
4)
 
1 2 3 4 5 6 7 8 
Adsorbierbare organi-
sche Halogen-
verbindungen (AOX) 
Summenparameter x x  x x  
Butylhydroxyanisol (E320) x      Antioxidationsmittel 
Butylhydroxytoluol (E321) x      
Hexachlorbenzol  x x  x  x Chlorbenzole (CB) 
1,2,4-Trichlorbenzol x x  x  x 
Chlorierte Paraffine 
(PCA) C10-13 x x  x   
2,4,6-Trichlorphenol x x    x Chlorphenole 
Pentachlorphenol x x x x  x 
Dioxine, Furane 
(PCDD/F) 
2,3,7,8-Tetrachloro-p-dibenzo-
dioxin (2,3,7,8 TCDD)  x x x  x x 
Tetrabrombisphenol A (TBBPA) ? ? ?    Flammschutzmittel 
Tributylphosphat x x     
Genußmittel Koffein ? ? ?    
17β–Estradiol x  x    
Estriol x  x    
Estron x  x    
Hormone  
(natürliche und  
synthetische)  
17α–Ethinylestradiol  x x x    
4-Kresol x      Konservierungs- und 
Schutzimprägnierungs-
mittel Tributylzinn x  x x   
3-Benzylidencampher  
(UV-Schutz)   x    
Moschus-Keton (Duftstoff) x      
Moschus-Xylol (Duftstoff) x x     
Kosmetika, Körperpfle-
geprodukte 
Tonalid (Duftstoff) x  x    
Benzol  x x x x  x 
Tetrachlorethylen x x    x Lösungsmittel 
Toluol x     x 
2-Nitrophenol x     x Phenole 
Phenol  x     x 
β-Sitosterin   x    Phyto- und  
Mykoöstrogene α-Zearalenol   x    
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Wirkung Stoffliste
Gruppen  
organischer 
Spurenstoffe 
Einzelsubstanzen 
 to
xi
sc
h 
 k
an
ze
ro
ge
n 
 
 e
nd
ok
rin
  
 (E
U
, 2
00
1)
 
 (E
U
, 2
00
0)
 
 (E
PA
, 2
00
4)
 
1 2 3 4 5 6 7 8 
Polychlorierte  
Biphenyle (PCB) Summe mehrerer Substanzen x x   x x 
Polycyclische  
aromatische Kohlen-
wasserstoffe (PAK) 
Benzo(a)pyren x x x x x x 
Aldrin x x x   x 
DDD x x x   x 
DDE  x x x   x 
DDT  x x x   x 
Dieldrin x x x   x 
Endosulfan x   x  x 
Lindan x x  x  x 
Pestizide 
Methoxychlor x     x 
Bezafibrat (Lipidsenker) ? ? ?    
Carbamazepin (Antiepileptika) ? ? ?    
Diazepam (Tranquilizer) ? ? ?    
Diclofenac (Schmerzmittel) ? ? ?    
Erythromycin (Antibiotika) ? ? ?    
Ibuprofen (Schmerzmittel) ? ? ?    
Iopromid (Röntgenkontrastmittel) ? ? ?    
Roxithromycin (Antibiotika) ? ? ?    
Pharmazeutika 
Sufamethoxazol (Antibiotika) ? ? ?    
1,4-Dichlorbenzol x x    x Räuchermittel 
Naphthalin x   x  x 
Lineare Alkylbenzolsulfonate 
(LAS) x    x  
Nonylphenol (NP) x  x x x  
Nonylphenolcarboxylate (NPEC) x  x    
Tenside,  
Tensidmetaboliten 
Nonylphenolethoxylate (NPEO) x  x x x  
Bisphenol A x  x    
Di-2-(Ethylhexyl)-Phthalat 
(DEHP) x x x x x x 
Dibutylphthalat (DBP) x  x   x 
Weichmacher,  
Kunststoffzusätze,  
Kunststoffmonomere  
Diethylphthalat (DEP) x  x   x 
X – trifft zu; ? – keine Angaben. 
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2.2 Auswirkung kommunaler Abwasserbehandlung auf die Elimination orga-
nischer Spurenstoffe 
2.2.1 Allgemeines zur kommunalen Abwasserbehandlung 
Die in Europa gewöhnlich eingesetzte Abwasserreinigung besteht aus einer mecha-
nischen und einer biologischen Behandlungsstufe. Bei der mechanischen Behand-
lung werden aus dem Abwasser Grobstoffe, Fette, Öle, mineralische Bestandteile 
(Sand) und ein Teil suspendierter organischer Stoffe (Primärschlamm) abgetrennt. 
Bei der biologischen Behandlung werden die übrigen suspendierten Stoffe (u.a. Kol-
loide) sowie einige gelöste Verbindungen durch die Sorption an der Biomasse bzw. 
Belebtschlamm und Metabolisierung aus dem Abwasser entfernt. In der Regel erfolgt 
die biologische Behandlung mit dem Belebtschlammverfahren, da in einem entspre-
chend ausgebauten Belebungsbecken neben Kohlenstoffverbindungen Phosphor 
und Stickstoff mit Hilfe von mikrobiologischen Prozessen aus dem Abwasser entfernt 
werden können. In Einzelfällen ist der Einsatz von Tropfkörpern und anderen auf 
dem Biofilmverfahren basierten Abwasserbehandlungsanlagen möglich. Die Phos-
phorelimination kann sowohl chemisch (Simultanfällung) als auch biologisch (Bio-P-
Verfahren) erfolgen. Zur Verbesserung der Phosphorelimination kann der biologi-
schen Stufe ein Flockungsfilter nachgeschaltet werden. Nach der Abtrennung wer-
den sämtliche Feststoffströme einer Schlammbehandlung zugeführt. 
In Deutschland werden folgende Kläranlagenkonfigurationen vorzugsweise einge-
setzt: 
- konventionelle Abwasserbehandlungsanlage (KA) mit simultaner aerober 
Schlammstabilisierung (< 50.000 E); 
- KA mit getrennter anaerober mesophiler Schlammstabilisierung (> 10.000 E). 
Kläranlagen mit getrennter aerober (psychrophiler oder thermophiler) und getrennter 
anaerober thermophiler Schlammstabilisierung werden in Deutschland selten gebaut. 
In Abbildung 2.1 ist das Fließschema einer kommunalen Belebungsanlage mit simul-
taner aerober Schlammstabilisierung dargestellt. Hierbei geht man vereinfacht davon 
aus, dass jeder Klärwerkstufe nur ein Bauwerk zugeordnet ist. Die Kläranlage be-
steht somit aus einem Rechen (R), einem belüfteten Sandfang (S) mit einem einge-
bauten Fettfang, einem Belebungsbecken mit vorgeschalteter Denitrifikationszone 
(B), einem Nachklärbecken (NK), ggf. einem Sandfilter (SF), einem Voreindicker (VE) 
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für den Überschussschlamm und einer Zentrifuge (Z) mit integrierter Polymerzugabe 
zur maschinellen Entwässerung des Überschussschlammes. Eine Erläuterung zu 
den Bezeichnungen der Stoffströme erfolgt in Tabelle 2.2. Da jede Behandlungsstufe 
mindestens zwei Ströme verlassen, wird der Strom mit dem niedrigeren Trockensub-
stanzgehalt (TS) mit „W“ und der mit dem höheren TS mit „S“ abgekürzt. 
Wk
B NK
VE
Z
Vb
Wzb
Sb
Sve
Sz
Wz
Wve
Bb
RS
RZ
R S
W Wr
Vs
Ws
Sr Ss
 SF
Wb Wsf
SsfWf
 
Abbildung 2.1: Fließschema einer konventionellen Belebungsanlage mit 
simultaner aerober Schlammstabilisierung 
Tabelle 2.2: Erläuterungen zu den Fließstrombezeichnungen aus Abbildung 2.1 
(die Bezeichnungen der Behandlungsstufen siehe im Text) 
Bezeich-
nung 
Bezeich-
nung Nr Erläuterung Nr. Erläuterung 
1 W Zulauf Rechen 12 RS Rücklaufschlamm 
2 Sr Rechengut 13 Sb Überschussschlamm 
3 Wr Ablauf Rechen 14 Wb Ablauf biologische Stufe 
4 Ss Sandgut 15 Wsf Ablauf Sandfilter 
5 Wf Fett und Öl 16 Ssf Tertiärschlamm 
6 Vs Abluft Sandfang 17 Wve Überlauf Voreindicker 
7 Ws Ablauf Sandfang 18 Sve voreingedickter Schlamm
8 Wzb Zulauf biologische Stufe 19 Wk Konditionierungsmittel 
9 Bb biochemischer Abbau in der biologischen Stufe 20 Wz Prozesswasser 
entwässerter Schlamm 
(Klärschlamm) 10 Vb Abluft biologische Stufe 21 Sz 
11 RZ Rezirkulationsstrom    
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In Abbildung 2.2 ist das Fließschema einer Belebungsanlage mit einer getrennten 
Schlammstabilisierung dargestellt. Die Kläranlage besteht aus einem Rechen (R), 
einem belüfteten Sandfang (S) mit integriertem Fettfang, einem Vorklärbecken (VK), 
einem Belebungsbecken mit vorgeschalteter Denitrifikationszone (B), einem Nach-
klärbecken (NK) und ggf. einem Sandfilter (SF). Der abgetrennte Überschuss-
schlamm wird voreingedickt (VE) und gemeinsam mit dem Primärschlamm einer ge-
trennten Stabilisierung (GS) zugeführt. Nach der Stabilisierung wird der Schlamm 
nacheingedickt (NE) und mit Hilfe von Zentrifugen (Z) entwässert. Die Erläuterungen 
zu den einzelnen Strombezeichnungen sind in Tabelle 2.3 zusammengestellt. 
R S VK B  NK
VE
 NE
GS
Z
W Wr
Vs
Ws
Sr Ss Svk
Vb
Wvk Wzb Wb
Sb
Sve
Sgs
Sne
Sz
Wz
Wne
Wve
Bb
Bgs Vgs
Wk
Wf
RZ
RS
 SF
Wsf
Ssf
 
Abbildung 2.2: Fließschema einer konventionellen Belebungsanlage mit 
getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
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Tabelle 2.3: Erläuterungen zu den Fließstrombezeichnungen aus Abbildung 2.2 
(die Bezeichnungen der Behandlungsstufen siehe im Text) 
Nr Kürzel Erläuterung Nr. Kürzel Erläuterung 
1 W Zulauf Rechen 14 RS Rücklaufschlamm 
2 Sr Rechengut 15 Wb Ablauf biologische Stufe 
3 Wr Ablauf Rechen 16 Sb Überschussschlamm 
4 Ss Sandgut 17 Wve Überlauf Voreindicker 
5 Wf Fett und Öl 18 Sve voreingedickter Schlamm 
6 Vs Abluft Sandfang 19 Bgs biochemischer Abbau in der Schlammstabilisierung 
7 Ws Ablauf Sandfang 20 Vgs Abgas  Schlammstabilisierung 
8 Svk Primärschlamm 21 Sgs stabilisierter Schlamm 
9 Wvk Ablauf Vorklärbecken 22 Wne Überlauf Nacheindicker 
10 Wzb Zulauf biologische Stufe 23 Sne nacheingedickter Schlamm 
11 Bb biochemischer Abbau in der biologischen Stufe 24 Wk Konditionierungsmittel 
12 Vb Abluft biologische Stufe 25 Wz Prozesswasser 
13 RZ Rezirkulationsstrom 26 Sz entwässerter Schlamm (Klärschlamm) 
 
Da bei der simultanen aroben Stabilisierung keine Vorklärung erfolgt, wird im Bele-
bungsbecken ein TS von 4-5 g/L erreicht. Die Schlammbelastung (BTS) wird unter 
0,05 kgBSB5/(kgTS∗d) gehalten, was einem Schlammalter (tTS) von mindestens 20-25 d 
und einem großen spezifischen Volumen des Belebungsbeckens entspricht. Durch 
die niedrige Schlammbelastung wird der organische Anteil des Schlammes weitge-
hend minimiert. Daher kann der Überschussschlamm ohne zusätzliche Stabilisierung 
entwässert und entsorgt werden. 
Bei einer Anlagengröße >10.000 E wird eine getrennte anaerobe Schlammstabilisie-
rung eingesetzt. Hierbei wird ein Teil suspendierter organischer Stoffe bei der Vorklä-
rung abgetrennt und mit dem Überschussschlamm einer mesophilen Faulung zuge-
führt. Hierdurch vermindert sich die Menge der zu oxidierenden Verbindungen und 
das Belebungsbeckenvolumen. Bei der getrennten anaeroben Schlammstabilisierung 
wird das Biogas gewonnen und zur Strom- sowie Wärmeproduktion genutzt. Der 
ausgefaulte Schlamm wird entwässert und entsorgt. Für kleinere Anlagen ist diese 
Kläranlagenkonfiguration wegen der hohen spezifischen Investitionskosten für die 
getrennte Schlammstabilisierung nicht rentabel. 
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Das Belebtschlammalter beträgt 10-12 d und ist nicht durch den Grad der Schlamm-
stabilisierung, sondern hauptsächlich durch die Generationszeiten der nitrifizierenden 
Mikroorganismen bestimmt. Dem Schlammalter entspricht die Schlammbelastung 
von 0,10-0,12 kgBSB5/(kgTS∗d). Um eine gute Separation des Belebtschlammes bei 
der Nachklärung zu gewährleisten, wird in Kläranlagen mit getrennter Schlammstabi-
lisierung der Trockensubstanzgehalt im Belebungsbecken bei 3-3,5 g/L festgelegt.  
In den letzten Jahren wurden in Europa einige Kläranlagen mit Membrantechnik aus-
gerüstet (MUNLV, 2005b). In solchen Anlagen (Membranbelebungsanlagen, MBA) 
erfolgt die Abtrennung des Belebtschlammes mit Hilfe von Mikro- und Ultrafiltrati-
onsmembranen. Aus Kostengründen kommen in kommunalen Kläranlagen aus-
schließlich Systeme mit integrierten unterdruckbetriebenen Mikrofiltrationsmembra-
nen zum Einsatz (MUNLV, 2005b). Eine biologische Behandlungsstufe mit getauch-
ten Membranen wird als Membranbioreaktor (MBR) bezeichnet. Der Ersatz von 
Nachklärbecken durch die Membranfiltration trägt zur Minimierung des Austrags von 
Mikroorganismen und Feststoffen in Gewässer entscheidend bei und reduziert die 
notwendige Kläranlagenbaufläche, da der Trockensubstanzgehalt im Bioreaktor 
durch die Absetzeigenschaften des Schlammes nicht mehr limitiert wird. Im Laufe der 
Zeit hat sich ein Trockensubstanzgehalt von 12 g/L in MBA durchgesetzt (MUNLV, 
2005b).  
Die Membrantechnik kann sowohl in Anlagen mit simultaner aerober Schlammstabili-
sierung (siehe Abbildung 2.3) als auch in Anlagen mit getrennter anaerober 
Schlammstabilisierung (siehe Abbildung 2.4) eingesetzt werden. Die Fließschemen 
und die Bezeichnung einzelner Behandlungsstufen und Stoffströme entsprechen den 
oben beschriebenen konventionellen Anlagen (siehe Abbildung 2.1, Abbildung 2.2, 
Tabelle 2.2 und Tabelle 2.3). Der Unterschied besteht nur darin, dass die Vorklärung 
und die Nachklärung in beiden Anlagenkonfigurationen entfallen und eine zusätzliche 
mechanische Behandlungsstufe in Form von Feinsiebung (FS) eingebaut wird, um 
Verzopfungen in den Membranmodulen vorzubeugen. Das abgetrennte Siebgut (Sfs) 
wird mit dem Rechengut (Sr) abtransportiert und entsorgt. Das gesiebte Rohabwas-
ser (Wfs) wird einer biologischen Behandlung in einem Membranbioreaktor (MBR) 
zugeführt. 
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Abbildung 2.3: Fließschema einer Membranbelebungsanlage mit simultaner 
aerober Schlammstabilisierung 
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Abbildung 2.4: Fließschema einer Membranbelebungsanlage mit getrennter 
anaerober Schlammstabilisierung 
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2.2.2 Prozesse zur Elimination organischer Spurenstoffe 
Während der konventionellen mechanisch-biologischen Abwasserbehandlung kön-
nen organische Spurenstoffe grundsätzlich durch die drei folgenden Prozesse aus 
dem Abwasser entfernt werden:  
- Sorption;  
- Verflüchtigung;  
- biochemischer Abbau. 
Für jede Behandlungsstufe einer Kläranlage kann somit eine Bilanz der Spurenstoff-
frachten erstellt werden: 
BBZU = BSE + BBE + BVE + BAB  (2.1) 
BBZU: Fracht eines Spurenstoffes im Zulauf der Behandlungsstufe;  
BSEB : mit dem Feststoff abgetrennte Spurenstofffracht;  
BB E: biologisch abgebaute Spurenstofffracht; 
BVEB : verflüchtigte Spurenstofffracht;  
BBAB: Fracht des Spurenstoffes im Ablauf der Behandlungsstufe.  
Sorption 
Die Entfernung sorbierter organischer Spurenstoffe aus Rohabwasser kann durch 
den Austrag von Rechengut, Sand, Fett, Primärschlamm, Sekundärschlamm und 
Tertiärschlamm erfolgen, wobei mengenmäßig Primär- und Sekundärschlamm von 
bevorzugter Bedeutung sind. Die Elimination der Spurenstoffe mittels Sorption hängt 
von der Schlammproduktion sowie den Wechselwirkungen mit der organischen Pha-
se des Schlammes ab. Grundsätzlich wird die Neigung einer chemischen Verbindung 
zur Sorption an organischen Materialien durch den Octanol-Wasser-Verteilungs-
koeffizienten (KOW) beschrieben. Je größer der Verteilungskoeffizient eines Stoffes 
ist, desto hydrophober ist der Stoff und desto größer ist der sorbierte Stoffanteil. Log 
KOW von 3 kann als Grenzfall angegeben werden, um einen Spurenstoff als hydrophil 
(log KOW < 3) oder hydrophob (log KOW ≥ 3) beschreiben zu können. 
Das material-bezogene Sorptionsverhalten eines Spurenstoffes kann mit Hilfe des 
Verteilungskoeffizienten KDM [L/kg] ausgedrückt werden (RL-2001/59/EC, 2001; 
Schwarzenbach et al., 2003): 
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KDM = xS / s (2.2)
xS: Konzentration des sorbierten Spurenstoffes bezogen auf die Trockenmasse 
des Sorbents [mg/kgTS]; 
s: Gleichgewichtskonzentration des Spurenstoffes in der flüssigen Phase [mg/L]. 
Bei den überwiegend hydrophoben Wechselwirkungen kann KDM aus dem Octanol-
Wasser-Verteilungskoeffizienten KOW abgeschätzt oder bei elektrostatischen Wech-
selwirkungen mittels Sorptionsversuchen ermittelt werden. Wie bereits beschrieben, 
ist KDM vom Anteil der organischen Substanz im Schlamm abhängig und ist für jeden 
Schlamm unterschiedlich. Um einen vom Schlammart unabhängigen Koeffizienten zu 
bekommen, wird der Verteilungskoeffizient auf den Glühverlust (OM [%TS] – organic 
matter) oder auf den organischen Kohlenstoff (OC [%TS] – organic carbon) bezogen: 
KOM = KDM / OM (2.3)
KOC = KDM / OC (2.4)
Zur Bewertung des Einflusses der Spurenstoffkonzentration auf die Verteilung des 
Spurenstoffes zwischen der festen und der flüssigen Phase wird das Sorptions-
verhalten in Form von Isothermen nach Freundlich dargestellt (RL-2001/59/EC, 
2001): 
xS = Kf ∗ s 1/n oder log xS = log Kf + 1/n ∗ log s (2.5)
Kf : Sorptionskoeffizient nach Freundlich; 
1/n: Konstante nach Freundlich. 
Der Austrag eines Spurenstoffes mit Feststoffen aus einer Behandlungsstufe 
(BSE [mg/d]) kann mit Hilfe von Gleichung (2.2) dargestellt werden. Hierbei ist zu be-
rücksichtigen, dass die Feststoffströme einer Kläranlage einen nicht zu unterschät-
zenden Wasseranteil mit darin gelösten Spurenstoffen enthalten:  
BBSE = QSE ∗ s + QSE ∗ s ∗ KDM ∗ TSSE  (2.6)
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QSE: Feststoffvolumenstrom aus der Behandlungsstufe [m³/d];  
s: gelöste Spurenstoffkonzentration im Ablauf der Behandlungsstufe [µg/L]; 
TSSE: Trockensubstanzgehalt des Feststoffstromes [g/L]. 
Verflüchtigung 
Die Verflüchtigung organischer Spurenstoffe ist in belüfteten Reaktoren am stärksten 
ausgeprägt. In einer Kläranlage kann sie somit im belüfteten Sandfang, im Bele-
bungsbecken und ggf. in der getrennten aeroben sowie anaeroben Schlammstabili-
sierung erfolgen. Die Verflüchtigung ist vom Luft-Wasser-Verteilungskoeffizienten 
des Stoffes, dem Stoffübergangskoeffizienten β, der Temperatur und der Belüftungs-
intensität abhängig. Der Luft-Wasser-Verteilungskoeffizient Kair [m³/m³] kann mit Hilfe 
folgender Gleichungen ermittelt werden (EU, 2003a): 
Kair = KH/ (R∗T) (2.7) 
KH = P∗M/ L (2.8) 
KH: Henry-Konstante des Spurenstoffes [Pa∗m3∗mol-1];   
R: Gaskonstante = 8,314 Pa∗m³∗mol-1∗K-1; 
T: Temperatur [K]; 
P: Dampfdruck des Spurenstoffes [Pa] bei der Temperatur T; 
M: Molmasse des Spurenstoffes [g/mol]; 
L: Löslichkeit des Spurenstoffes [g/m³]. 
Unter idealen Stoffübergangsbedingungen (β = 1) kann die maximale verflüchtigte 
Spurenstofffracht (BVE [mg/d]) aus Gleichung (2.9) abgeleitet werden:  
BBVE = QZU ∗ s ∗ Kair ∗ qair (2.9) 
qair: Belüftungsintensität [m³Luft / m³Abwasser]; 
QZU: Volumenstrom im Zulauf der Behandlungsstufe [m³/d]. 
Biochemischer Abbau 
Der biochemische Abbau ist eine Folge der mikrobiellen Aktivität. Mikroorganismen 
nutzen organische Verbindungen als Kohlenstoff- und Energiequelle, was zur voll-
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ständigen Metabolisierung (CO2 + H2O + Zellmasse) oder zur Transformierung der 
Spurenstoffe führen kann. Als eine Vorstufe bzw. Bestandteil des biochemischen 
Abbaus ist die Hydrolyse (die Spaltung einer chemischen Verbindung unter Anlage-
rung eines Wassermoleküls) zu bezeichnen. Viele Mikroorganismen scheiden Enzy-
me aus, welche diesen rein chemischen Prozess katalysieren. Es ist allerdings nicht 
zu erwarten, dass eine Hydrolyse ohne Enzyme einen bedeutenden Beitrag zum Ab-
bau organischer Spurenstoffe bei der Abwasserbehandlung leistet. Durch die Spal-
tung komplexer organischer Moleküle entstehen Monomere, die von den Mikroorga-
nismen verstoffwechselt werden können. Ein biochemischer Prozess, bei dem ein 
Stoff durch unspezifische enzymatische Aktivitäten metabolisiert oder transformiert 
wird, ohne als eine Kohlenstoff- oder Energiequelle für die Mikroorganismen zu die-
nen, ist als Kometabolismus zu bezeichnen. 
Die Geschwindigkeit des biochemischen Abbaus eines organischen Stoffes hängt 
von der Stoffkonzentration, der Biomassekonzentration, der Temperatur, dem pH-
Wert und dem Redoxzustand (aerobe, anoxische, anaerobe Bedingungen) ab. In der 
biologischen Stufe der Abwasserbehandlung einer konventionellen kommunalen 
Kläranlage findet vorwiegend der aerobe Abbau organischer Verbindungen statt. Die 
anaeroben Prozesse kommen in der Regel bei der getrennten Schlammstabilisierung 
zum Einsatz, wobei in Kläranlagen mit Nährstoffelimination auch das Belebungsbe-
cken mit anoxischen (N-Elimination) und anaeroben (P-Elimination) Zonen ergänzt 
wird. 
Der biochemische Abbau und die Sorption sind die wichtigsten Eliminationsfaktoren 
für organische Stoffe bei der kommunalen Abwasserreinigung. Beispielsweise kann 
im Belebungsbecken bis zu 95% des chemischen Sauerstoffbedarfs (CSB) eliminiert 
werden. Die Elimination von Spurenstoffen unterscheidet sich von der Entfernung der 
Gesamtschmutzfracht, da die Spurenstoffe in einer sehr niedrigen Konzentration im 
Kläranlagenzulauf vorkommen und nicht als ein primäres Substrat für die Mikroorga-
nismen der biologischen Stufe dienen können. Außerdem sind die Mikroorganismen 
nicht gezwungen, sich an den Abbau von inhärent abbaubaren Substanzen anzu-
passen, solange genug leicht verwertbarer Kohlenstoffverbindungen im Abwasser 
vorliegen. So werden z. B. viele persistente hydrophile pharmazeutische Wirkstoffe 
(z. B. Carbamazepin) im Belebungsbecken nur zu 10-20% eliminiert (Kroiß et al., 
2003). 
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Daraus folgt, dass mit abnehmender Schlammbelastung (steigendem Schlammalter) 
ein besserer Abbau schwer metabolisierbarer Spurenstoffe zu erwarten ist, da dabei 
die Konzentration an leicht abbaubaren Kohlenstoffverbindungen im Belebungsbe-
cken abnimmt. Außerdem werden bei dem höheren Schlammalter langsam wach-
sende Bakterien, die auf den Abbau von schwer metabolisierbaren Spurenstoffen 
spezialisiert sind, nicht mehr aus dem System ausgespült. Für eine effektive Elimina-
tion von Spurenstoffen in einer Kläranlage mit dem Belebtschlammverfahren wird 
deswegen ein Mindestschlammalter von 10 d gefordert (POSEIDON, 2004).  
Mathematisch wird der biochemische Abbau eines Spurenstoffes in einem Bioreaktor 
in Form einer Reaktion pseudo-erster Ordnung beschrieben (Clara, 2004; POSEI-
DON, 2004): 
dC = k ∗ TSBB ∗ s ∗ dt (2.10) 
C: Konzentration des Spurenstoffes im Bioreaktor [µg/L]; 
s: gelöste Konzentration des Spurenstoffes im Bioreaktor [µg/L]; 
k: Abbaugeschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung [L/(gTS∗d)]; 
TSBB: Trockensubstanzgehalt im Belebungsbecken [g/L]. 
Die gelöste Konzentration eines nicht flüchtigen Spurenstoffes in einem Bioreaktor 
hängt von dem Trockensubstanzgehalt der Biomasse, dem Feststoff-Wasser-Vertei-
lungskoeffizienten des Spurenstoffes und der Durchflusszeit bzw. dem Schlammalter 
ab. Die Gesamtkonzentration kann mit Hilfe von Gleichung (2.2) wie folgt dargestellt 
werden: 
C = s + s ∗ KDM ∗ TSBB (2.11) 
Daraus ergibt sich  
s = C∗ (1+ KDM ∗ TSBB) -1 (2.12) 
Nach der Integration von Gleichung (2.10) unter Berücksichtigung von Gleichung 
(2.12) kann die Abbaugeschwindigkeitskonstante für das Verhalten eines Spurenstof-
fes in einem Batchreaktor oder einem Pfropfenströmungsreaktor wie folgt dargestellt 
werden: 
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k = ln(C0 / Ci) ∗ (1+ KDM ∗ TSBB) ∗ (TSBB ∗ tR) -1 (2.13)
C0: Konzentration des Spurenstoffes im Bioreaktor am Anfang der Inkubation 
[µg/L]; 
Ci: Konzentration des Spurenstoffes im Bioreaktor nach der Inkubation [µg/L]; 
tR: Durchflusszeit bzw. Inkubationszeit im Bioreaktor [d]. 
Falls die Abbaukonstante eines nicht flüchtigen Spurenstoffes schon bekannt ist, 
kann die Konzentration dieser Substanz nach der Inkubation nach Gleichung (2.14) 
abgeschätzt werden:  
Ci = C0 ∗ e-kS∗ tR (2.14)
kS = k ∗ TSBB ∗ (1+ KDM ∗ TSBB) -1 (2.15)
Die biologisch abgebaute Fracht eines Spurenstoffes (BBE [mg/d]) in einem Batch-
reaktor stellt sich dann wie folgt dar: 
BB E = V ∗ C0 ∗ (1- e S R)/ t-k ∗ t R (2.16)
V: Reaktorvolumen [m³]. 
Im Ablauf eines ideal durchmischten kontinuierlich betriebenen Bioreaktors bleibt die 
Konzentration eines Modellspurenstoffes konstant (in Gleichung (2.10) dC = C0 – Ci). 
Deswegen nimmt die entsprechende Abbaukonstante folgende Form an: 
k = (C0 – Ci)∗ (s ∗ TSBB ∗ tR ) -1=  
=(C0 – Ci) ∗ (1+ KDM ∗ TSBB) ∗ (Ci ∗ TSBB ∗ tR ) -1  
(2.17)
Die Konzentration eines Spurenstoffes im Ablauf eines ideal durchmischten Bioreak-
tors kann nach Gleichung (2.18) abgeschätzt werden. 
Ci = C0∗ (1+ kS ∗ tR ) -1 (2.18)
Aus folgender Gleichung kann die biochemisch eliminierte Spurenstofffracht   
(BBE [mg/d]) für einen kontinuierlich betriebenen Reaktor abgeleitet werden: 
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BB E = QZU ∗ s ∗ k ∗ TSBB ∗ tR  (2.19) 
QZU: Zulaufvolumenstrom [m³/d]. 
Da die Schlammmenge im Bioreaktor durch die Multiplikation verschiedener Faktoren 
dargestellt werden kann (siehe Gleichung (2.20)), wird Gleichung (2.19) in Gleichung 
(2.21) transformiert. 
V∗TSBB = QZU∗TSBB ∗ tR = QZU∗ qÜS ∗ tTS (2.20) 
qÜS: spezifische Überschussschlammproduktion [kg/m³Zulauf]; 
tTS: Schlammalter [d]. 
BB E = QZU ∗ s ∗ k ∗ qÜS ∗ tTS  (2.21) 
 
2.2.3 Bisherige Erkenntnisse über das Verhalten organischer Spurenstoffe bei 
verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen 
In den meisten Veröffentlichungen über das Verhalten organischer Spurenstoffe bei 
der Abwasserbehandlung wird bei der Beschreibung der Anlage nur die Art der bio-
logischen Stufe angegeben. Weder die Schlammbehandlung noch die mechanische 
Vorbehandlung werden hierbei genauer betrachtet. Eine Gegenüberstellung der Eli-
minationsraten organischer Spurenstoffe aus kommunalem Abwasser in verschiede-
nen Kläranlagen in Abhängigkeit der Beschaffenheit der biologischen Stufe ist in 
Tabelle 2.4 dargestellt. Hierbei wurden die Ergebnisse der Beprobung großtechni-
scher und halbtechnischer Kläranlagen, die mit einem realen kommunalen Abwasser 
ohne externer Zugabe von Spurenstoffen betrieben wurden, herangezogen (ATV-
Arbeitsbericht, 2001; BLAC, 2003; Joss et al., 2004; Kreuzinger et al., 2003; Kroiß et 
al., 2003; Schrader, 2004; Zühlke et al., 2003). Als Richtwert für die Charakterisie-
rung der Anlagen wurde das Schlammalter gewählt. Dies erlaubt u. a. die in den Lite-
raturquellen nicht immer angegebene Kläranlagenkonfiguration zu erraten, da bei 
einem tTS>20 d von einer simultanen aeroben Schlammstabilisierung auszugehen ist. 
Außerdem ist der biochemische Abbau organischer Spurenstoffe vom Schlammalter 
abhängig (siehe Kapitel 2.2.2, S. 14). 
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Tabelle 2.4: Elimination organischer Spurenstoffe aus kommunalem Abwasser 
in halb- und grosstechnischen mechanisch-biologischen Kläran-
lagen  
Eliminationsraten in 
organischer 
Spurenstoff KA (tTS>20 d) KA (tTS<20 d) 
Festbett-
anlage 
MBA 
(tTS>20 d) 
Bezafibrat 
50% (45 d) 
91% (52 d)   
91-100%  
(41-551 d) 
36% (17 d)     
57% (<20 d) k.A. 
76-97%  
(22-89 d) 
Bisphenol A 
(BPA) 
80% (45 d) 
94% (52 d) 76-
85% (28-33 d) 
36% (17 d)   
61-73% (7-9 d)
54-62% (Tropf-
körper) 66-77% 
(Tauchkörper) 
83-99%  
(22-89 d) 
Carbamazepin 
0% (45 d)     
10-14%  
(41-551 d) 
35% (17 d)     
0% (15 d)     
33% (<20 d) 
k.A. 
10-94%  
(22-89 d); 
0% (26 d) 
Diclofenac 0% (45 d) 50% (52 d) 
8% (17 d)     
0% (<20 d) 86-91%  
38-52%  
(22-89 d) 
17α-
Ethinylestradiol 
(EE2) 
75% (45 d) 
61% (52 d);    
62-80% (23 d) 
6% (17 d)     
92-96% (11 d) 36%; 60-78% 
25-81%  
(22-89 d); 
>75 (30 d) 
17β-Estradiol 
(E2) 91% (>20 d) >94% (15 d)  82%; >95% >94% (>20 d) 
Estron (E1) 91% (>20 d) >94% (15 d) 90%; 87-93% >94% (>20 d) 
Estron,  
17β-Estradiol 
und Estriol 
(E1+E2+E3) 
99% (45 d) 
99% (52 d) 65% (17 d) k.A. 
95-99%  
(22-89 d) 
Galaxolid 82% (45 d) 84% (52 d) 55% (17 d) k.A. 
85-93%  
(22-89 d) 
Ibuprofen 90% (45 d) 99% (52 d) 
92% (17 d) 
98% (<20 d) k.A. 
97-99%  
(22-89 d) 
Iopromid 25% (52 d) 50% (17 d) 70% (<20 d) k.A. k.A. 
NP+ NP1-3EO+ 
NP1-3EC 
30% (45 d); 
43% (52 d) 54% (17 d) k.A. 
71-84%  
(22-89 d) 
Nonylphenol 77-90%  (28-33 d) 73-84% (7-9 d)
66-67% (Tropf-
körper) 67-76% 
(Tauchkörper) 
89-91%  
(22-89 d) 
Phenazon k.A. 2-12% (15 d)    0% k.A. 26-29% (26 d) 
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Eliminationsraten in 
organischer 
Spurenstoff KA (tTS>20 d) KA (tTS<20 d) 
Festbett-
anlage 
MBA 
(tTS>20 d) 
Roxythromycin 58-62%  (41-551 d) 0% k.A. 
21-75%  
(22-89 d) 
Triclosan 90-91%  (28-33 d) 85-88% (7-9 d)
82% (Tropfkör-
per) 77-90% 
(Tauchkörper) 
k.A. 
KA - konventionelle Belebungsanlage; MBA – Membranbelebungsanlage; NP – Nonylphenol; 
NP1-3EO –Nonylphenolethoxylat; NP1-3EC – Nonylphenolethoxycarboxylat; k.A. – keine An-
gaben. 
Aus Tabelle 2.4 ist ersichtlich, dass die ermittelten Eliminationsraten für verschiede-
ne Spurenstoffe in verschiedenen Anlagenkonfigurationen sehr stark variieren. Auch 
die in verschiedenen Studien beim annähernd gleichen Schlammalter gemessenen 
Eliminationsraten eines Stoffes können sich wesentlich unterscheiden. Dies ist über-
wiegend für die biologisch schwer abbaubaren Stoffe (EE2, Carbamazepin, Diclofe-
nac, Iopromid) zu verzeichnen. Für Bezafibrat, BPA, Galaxolid und Triclosan erfolgt 
eine bessere Elimination bei einem Schlammalter >20 d (vgl. Tabelle 2.4). Die star-
ken Variationen der Eliminationsraten organischer Spurenstoffe sind in erster Linie 
durch natürliche Konzentrationsschwankungen im Zulauf bedingt (Schrader, 2004). 
Außerdem ist zu berücksichtigen, dass die Anlagen nicht mit demselben Abwasser 
betrieben wurden, und die entnommenen Proben mit unterschiedlichen Methoden 
behandelt und analysiert wurden.  
Bei Festbettverfahren sind etwas niedrigere Eliminationsraten organischer Stoffe zu 
verzeichnen als bei Belebungsverfahren. Dies hängt offensichtlich mit kürzerer 
Durchflusszeit in Festbettanlagen gegenüber Belebungsanlagen zusammen. In 
Membranbelebungsanlagen werden die meisten in Tabelle 2.4 aufgeführten Spuren-
stoffe sehr gut eliminiert. Beim Vergleich der Eliminationsleistungen einer MBA und 
einer konventionellen Anlage mit tTS>20 d sind keine eindeutigen Unterschiede fest-
zustellen, da der Streuungsbereich sehr groß ist (siehe Tabelle 2.4). Die Studien, bei 
denen die Eliminationsraten organischer Spurenstoffe in MBA und KA gezielt vergli-
chen wurden (Clara et al., 2005; Kreuzinger et al., 2003; Kroiß et al., 2003; Lesjean 
et al., 2005; Zühlke et al., 2003), liefern widersprüchliche Aussagen. Dies kommt 
vermutlich dadurch zustande, dass die untersuchten Anlagen mit unterschiedlichem 
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Schlammalter und bei den unterschiedlichen Zulaufzusammensetzungen betrieben 
wurden. 
Trotz der Widersprüche ist zu erwarten, dass bei der Elimination organischer Spu-
renstoffe eine MBA einige Vorteile gegenüber einer konventionellen Anlage aufwei-
sen kann. Da in einem Membranbioreaktor (MBR) die abfiltrierbaren Feststoffe zu-
rückgehalten werden, erfolgt hiermit der Rückhalt aller an den Feststoffen sorbierten 
Spurenstoffe. Im Ablauf einer konventionellen Anlage liegt der Trockensubstanzge-
halt dagegen bei 5-15 mg/L. In einem MBR werden neben Schlammflocken die in 
konventionellen Anlagen nicht abzutrennenden freilebenden Mikroorganismen zu-
rückgehalten. Hierdurch wird die Konzentration freilebender Mikroorganismen in der 
MBR deutlich höher als in der KA, was einer MBR-Biozönose mehr Möglichkeiten 
zum Anpassen an den Abbau organischer Spurenstoffe bietet. Obwohl Mikrofiltrati-
onsmembranen keine Spurenstoffmoleküle zurückhalten können, wird über einen 
möglichen Rückhalt von Spurenstoffen mit Hilfe der im Laufe des Betriebes auf den 
Membranen gebildeten Foulingsschicht berichtet (Schäfer et al., 2003). Es wurde 
bisher jedoch nicht überprüft, welche Relevanz die genannten Prozesse bei der Spu-
renstoffelimination in Membrananlagen besitzen. Hiermit besteht ein Forschungsbe-
darf zur Elimination organischer Spurenstoffe in MBA und konventionellen Kläranla-
gen und zur Untersuchung von Eliminationsmechanismen. 
In mechanisch-biologischen Kläranlagen wird der biochemische Abbau von Clara 
(2004) als Haupteliminationsquelle für die meisten organischen Spurenstoffe ge-
nannt. Neben dem biochemischen Abbau tragen die Verflüchtigung und die Sorption 
am Schlamm zur Elimination organischer Spurenstoffe aus dem Abwasser bei. Aller-
dings liegen Informationen weder zur Verflüchtigung noch zum Austrag organischer 
Spurenstoffe mit dem Rechengut, dem Sandgut, den Fetten und Ölen vor. 
Als Beispiel für flüchtige Spurenstoffe können PCBs, Duftstoffe, Nonylphenol sowie 
manche chlororganische Lösungsmittel (CH2Cl2) genannt werden. Großtechnisch 
wurde die Verflüchtigung von Spurenstoffen während der kommunalen Abwasserrei-
nigung bisher nur mangelhaft verfolgt. Durch Sorption werden sehr hydrophobe und 
biochemisch persistente Substanzen wie PAK bevorzugt aus dem Abwasser elimi-
niert (Blanchard et al., 2004; Manoli und Samara, 1999). Im Vergleich zu einer kon-
ventionellen Anlage ist in einer Membranbelebungsanlage ein höherer Austrag orga-
nischer Spurenstoffe mit dem Rechen- bzw. Siebgut zu erwarten, da bei der mecha-
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nischen Anwasserbehandlung Feinsiebe eingesetzt werden, um die Membranver-
zopfungen zu vermeiden. Außerdem ist in einer MBA mit einer vermehrten Strippung 
flüchtiger Spurenstoffe gegenüber einer konventionellen Anlage zu rechnen, da in 
einem MBR die Belüftung neben Sauerstoffzufuhr noch die Funktion der Membran-
reinigung (Deckschichtkontrolle) übernimmt und MBRs deswegen stärker als die 
konventionellen Belebungsbecken belüftet werden. Bisher wurde allerdings nur der 
Austrag organischer Spurenstoffe mit dem Klärschlamm betrachtet. 
Je nach biologischer Abbaubarkeit und Hydrophobie eines Spurenstoffes kann der 
Austrag mit dem Klärschlamm zwischen 0% (für Carbamazepin (Clara, 2004)) und 
938% (für Ciprofloxacin (Golet et al., 2003)) der Spurenstofffracht im Kläranlagenab-
lauf betragen. Nur in wenigen Studien wurde die Bedeutung des Austrages organi-
scher Spurenstoffe mit dem Klärschlamm für die Elimination aus dem Abwasser be-
wertet (Clara, 2004; Kroiß et al., 2003). Allerdings wurden hierbei die sorbierten Spu-
renstofffrachten nicht mit Hilfe der Klärschlammanalytik, sondern rein rechnerisch mit 
Hilfe von Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten ermittelt. Hierdurch ergaben sich 
einige Widersprüchlichkeiten. Beispielsweise war der rechnerisch ermittelte BPA-
Austrag aus der biologischen Stufe einiger Kläranlagen deutlich höher als die BPA-
Zulauffracht (Clara, 2004). Deswegen sind weitere Untersuchungen zur Bestimmung 
des Austrages organischer Spurenstoffe mit dem Klärschlamm notwendig. Hierbei ist 
eine direkte Ermittlung von Spurenstoffkonzentrationen im Schlamm mit Hilfe ver-
schiedener analytischer Methoden anzustreben. Außerdem sind Untersuchungen zur 
Bestimmung des Einflusses der Schlammbeschaffenheit auf die Feststoff-Wasser-
Verteilungskoeffizienten organischer Spurenstoffe notwendig. 
Die Zusammenhänge zwischen der Kläranlagenkonfiguration und dem Spurenstoff-
austrag mit dem Klärschlamm wurden bisher nicht gezielt untersucht. Es ist nur be-
kannt, dass in aerob stabilisierten Schlämmen deutlich niedrigere Konzentrationen 
von DEHP, 1,4-Dichlorbenzol, Triclosan und Nonylphenol vorkommen als in anaerob 
stabilisierten (MUNLV, 2005a). Da die Möglichkeit besteht, dass im Falle landwirt-
schaftlicher Klärschlammverwertung die durch Sorption eliminierten Spurenstoffe 
wieder in die Umwelt gelangen, muss der Austrag organischer Spurenstoffe mit dem 
Klärschlamm in Betracht gezogen werden. 
Über den Einfluss der mit dem Prozesswasser aus der Schlammbehandlung zurück-
geführten Spurenstofffracht auf die Konzentration organischer Spurenstoffe im Klär-
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anlagenablauf sind bisher keine Informationen vorhanden. Die bisherigen Daten über 
das Ausmaß der Rückbelastung lassen keine eindeutigen Aussagen zu. In einer 
Kläranlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung stimmten die E2- und 
EE2-Konzentrationen in wässriger Phase des stabilisierten Schlammes mit den Zu-
laufkonzentrationen dieser Spurenstoffe überein (Andersen et al., 2003). Bei der Be-
urteilung der Elimination von E2-Äquivalenten in einer Kläranlage mittels Bioassays 
wurde festgestellt, dass das Prozesswasser aus der Schlammentwässerung eine 
drei- bis fünffach höhere Belastung mit östrogen wirkenden Stoffen aufweist als der 
Kläranlagenzulauf (Matsui et al., 2000).  
2.2.4 Bisherige Erkenntnisse über das Verhalten organischer Spurenstoffe in 
einzelnen Behandlungsstufen mechanisch-biologischer Kläranlagen 
Wie aus Abbildung 2.2 (siehe Kapitel 2.2.1) ersichtlich ist, sind bereits bei der me-
chanischen Abwasserbehandlung mehrere Stoffströme vorhanden, die zum Austrag 
organischer Spurenstoffe beitragen können. Grundsätzlich kann der Austrag mit den 
Feststoffen, den Fetten/ Ölen und der Abluft erfolgen. Bisherige Studien zeigen, dass 
die mechanische Abwasserbehandlungsstufe (Rechen, Sandfang mit integriertem 
Fettfang und Vorklärbecken) zu einer bedeutenden Elimination von hydrophoben 
Moschusverbindungen (44% für Galaxolid und 37% für Tonalid) beitragen kann 
(Carballa et al., 2005b). Für Ibuprofen, Naproxen und Sulfamethoxazol lagen hierbei 
die Eliminationsraten unter 3% der Zulauffracht (Carballa et al., 2005b).  
Über die Elimination organischer Stoffe in Rechen und Sandfang liegen zurzeit keine 
aussagekräftigen Daten vor. Der Versuch, die Eliminationsleistung eines Fettfangs 
zu beurteilen, scheiterte, da die gemessenen Konzentrationen einiger östrogen wirk-
samer Spurenstoffe nach dem Fettfang höher als vor dem Fettfang waren 
(Hegemann et al., 2002). In Laborversuchen mit einem Rohabwasser wurde jedoch 
nachgewiesen, dass bei einer weitgehenden Fettabtrennung durch Flotation Elimina-
tionsraten von 35%-48% für Galaxolid und Tonalid erreicht werden können (Carballa 
et al., 2005a). Deswegen sind weitere Untersuchungen notwendig. 
Die veröffentlichten Eliminationsraten organischer Spurenstoffe bei der Vorklärung 
streuen sehr stark. Bei der Beprobung mehrerer Kläranlagen wurde eine BPA-
Eliminationsrate von 12% (Medianwert) ermittelt (Hegemann et al., 2002), was auf 
ein gewisses Potential der mechanischen Abwasserbehandlung bei der Elimination 
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organischer Spurenstoffe deutet. Eine andere Studie gibt allerdings bei der Vorklä-
rung eine BPA-Eliminationsrate von 0% an (MUNLV, 2004c). Für viele Spurenstoffe 
ist mit einer hohen Entfernungsrate bei der Vorklärung zu rechnen. Beispielsweise 
wurden 30-70% Triclosan (Kuch et al., 2003), >70% Nonylphenol, >60% Octylphenol, 
>70% 2-Hydroxybiphenyl und >85% 4-Chlor-3-methylphenol (Bolz, 2000) bei der 
Vorklärung eliminiert. Bei der Beurteilung der Elimination von E2-Äquivalenten in ei-
ner Kläranlage mittels Bioassays wurde allerdings festgestellt, dass bei der Vorklä-
rung keine nennenswerte Verminderung der Abwasserbelastung mit östrogen wir-
kenden Stoffen stattfindet (Matsui et al., 2000). 
Die Elimination organischer Spurenstoffe in der biologischen Behandlungsstufe einer 
kommunalen Kläranlage entspricht annähernd den Werten aus Tabelle 2.4, da bei 
der Beurteilung der Eliminationsleistung der meisten Anlagen das Rohabwasser 
nach der Abtrennung von Grobstoffen und Fetten beprobt wurde. In der biologischen 
Stufe kann die Elimination durch den biochemischen Abbau, den Austrag mit dem 
Überschussschlamm und die Verflüchtigung erfolgen (vgl. Abbildung 2.2). Deswegen 
ist der in der biologischen Stufe eliminierte Frachtanteil stark von den Eigenschaften 
der Spurenstoffe abhängig. Der hydrophobe Moschusduftstoff Galaxolid wurde bei-
spielsweise nur zu 38% in der biologischen Stufe eliminiert, während in der mechani-
schen Abwasservorbehandlung 44% der Galaxolid-Zulauffracht abgetrennt wurden 
(Carballa et al., 2005b). Für die hydrophileren Spurenstoffe Ibuprofen, Naproxen und 
Sulfamethoxazol waren die Eliminationsraten in der biologischen Behandlungsstufe 
mindestens um eine Zehnerpotenz höher als in der mechanischen (Carballa et al., 
2005b). 
Die Leistung einer biologischen Stufe bezüglich der Elimination organischer Spuren-
stoffe ist stark von der Durchflusszeit, dem Schlammalter und dem Aufbau des Bio-
reaktors abhängig (Kreuzinger et al., 2003). Durch anaerobe und anoxische Zonen 
zur biologischen Stickstoff- und Phosphorelimination in Belebungsbecken erhöht sich 
die Vielfalt an Mikroorganismen im Belebtschlamm. Dies kann eine positive Auswir-
kung auf die Elimination organischer Spurenstoffe haben. Beispielsweise können 
einige halogenisierte Verbindungen wie das Flammschutzmittel Tetrabrom-
bisphenol A unter anaeroben Bedingungen dehalogenisiert werden und anschlie-
ßend von den aeroben Mikroorganismen leichter abgebaut werden (Voordeckers et 
al., 2002). Eine ausschließlich aerobe Behandlung von Alkylphenolethoxylaten (A-
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PEO) kann zur Bildung einer Vielzahl von toxischen Metaboliten führen, die in Klär-
anlagenabläufen oft nachgewiesen werden (Di Corcia et al., 1998). Unter anaeroben 
und möglicherweise anoxischen Bedingungen werden APEO dagegen zu Nonylphe-
nol umgewandelt, das in der aeroben Zone anschließend metabolisiert werden kann 
(ARCEM, 2003, Seite IV/80). 
Die anaeroben, anoxischen und aeroben Zonen eines Belebungsbeckens bilden eine 
Art Kaskade. Da in den letzten Stufen einer solchen Konfiguration ein Mangel an 
leicht abbaubarem Substrat herrscht, wird die Belebtschlammbiozönose zum Abbau 
von refraktären Spurenstoffen gezwungen. In der Literatur (Joss et al., 2004) wird ein 
positiver Effekt der Kaskadierung auf die Elimination von E1 und E2 erwartet. 
Neben dem biochemischen Abbau ist eine gute Abtrennung des Belebtschlammes 
vom gereinigten Abwasser für die Elimination organischer Spurenstoffe sehr wichtig. 
In der Regel können die Feststoffe durch die Sedimentation nicht vollständig zurück-
gehalten werden und treten im Ablauf eines konventionellen Nachklärbeckens in 
Konzentrationen von 5-25 mg/L auf. Zur Qualitätssicherung und Minimierung der P- 
und der CSB-Ablauffracht kann dem Nachklärbecken ein Filter nachgeschaltet wer-
den. In der Regel ist es ein Raumfilter mit körnigem Filtermaterial (z. B. Sand, Anth-
razit), wobei auch andere Verfahren wie Tuchfiltration und Mikrosiebung zur Anwen-
dung kommen. Außerdem kann eine Mikro- oder Ultrafiltrationsstufe nachgeschaltet 
werden. Kurz vor der Filtration können Metallsalze zugegeben werden, um die Fest-
stoffabtrennung und die Phosphorelimination zu verbessern. Obwohl die Filtration 
keinen Rückhalt gelöster organischer Spurenstoffe gewährleistet, werden durch die 
Entfernung suspendierter Stoffe die darauf sorbierten Spurenstoffe zurückgehalten. 
In Abbildung 2.5 sind die Anteile der sorbierten Fracht organischer Spurenstoffe im 
Ablauf eines Nachklärbeckens in Abhängigkeit von dem Trockensubstanzgehalt des 
gereinigten Abwassers und den Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten organi-
scher Spurenstoffe dargestellt.  
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Abbildung 2.5: Sorbierte Frachtanteile organischer Spurenstoffe im Ablauf 
eines Nachklärbeckens 
Die Graphen in Abbildung 2.5 sind nach Gleichung (2.22) ermittelt, die sich durch 
eine Modifizierung von Gleichung (2.6) ergibt. 
 -1 (2.22) qS = KDM ∗ TSAB ∗ (1 + KDM ∗ TSAB)
q : sorbierter Anteil der Spurenstofffracht im Ablauf des Nachklärbeckens [%]; S
TSAB: Trockensubstanzgehalt im Ablauf des Nachklärbeckens [kg/L]; 
K : Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizient des Spurenstoffes [L/kg]. DM
Aus Abbildung 2.5 folgt, dass ein bedeutender Rückhalt gefährlicher Stoffe durch die 
Abtrennung von Schwebstoffen nur für sehr hydrophobe Substanzen zu erwarten ist. 
Für einen Spurenstoff mit log KDM = 4 würde beispielsweise bei einem Rückgang des 
Trockensubstanzgehaltes im Kläranlagenablauf von TSAB = 20 mg/L auf 
TSAB = 5 mg/L (was der Leistung eines Flockungsfilters entspricht (Schröder, 1998, 
Seite 8)) ein Rückhalt von 12,5% der Ablauffracht gewährleistet. Dies bedeutet, dass 
eine Feststoffabtrennung mit Hilfe eines Kornfilters oder einer Mikrofiltrationsmemb-
ran keinen relevanten Einfluss auf die Elimination organischer Spurenstoffe mit 
29 
log KDM < 4 besitzt. Zu den Chemikalien mit log KDM < 4 gehören die meisten Arz-
neimittel, Hormone sowie viele Industriechemikalien. Nur einige Substanzen wie PAK 
(für Benzo-a-pyren log KOC = 6,65), Hexachlorbenzol (log KOW = 5,3), Hexachlorbuta-
dien (log KOC = 4,4-6,1), Pentachlorbenzol (log KOC = 4,8), PBDE (log KOC = 5,3-5,7) 
und DEHP (log KOC = 4,0-5,7) (UBA, 2002) könnten mit den Schwebstoffen vermehrt 
zurückgehalten werden. 
Die mit den Feststoffen abgetrennten hydrophoben Spurenstoffe können einer ge-
trennten biologischen Schlammstabilisierung, in der Regel einer anaeroben mesophi-
len Schlammstabilisierung zugeführt werden. Viele Spurenstoffe wie Nonylphenol 
werden unter anaeroben Bedingungen nicht abgebaut (Tschui und Brunner, 1985). 
Andere wie PAK werden während der Faulung zwar zu 40-60% eliminiert, aber nur 
wenn die Schlammbiozönose dazu adaptiert ist (Trably et al., 2003). Bei einer nicht 
angepassten Mischkultur betragen die Entfernungsraten jedoch nur 10-30%, wobei 
bei manchen PAK es sich um eine abiotische Elimination durch Verflüchtigung han-
deln kann. Die Verflüchtigung ist unter anderem temperaturabhängig. So entwichen 
über 50% Fluoren, Phenanthren und Anthracen während einer thermophilen anaero-
ben Schlammstabilisierung (T=55°C) und nur ca. 25% bei einem mesophilen anae-
roben Prozess (T=35°C) (Trably et al., 2003). Noch höhere Verflüchtigungsraten sind 
bei einer aeroben thermophilen Schlammstabilisierung zu erwarten (T=45°C), da der 
Austrag der flüchtigen Substanzen durch die intensive Belüftung verstärkt wird. Es ist 
jedoch zu bemerken, dass die Verflüchtigung nur für bestimmte Stoffgruppen rele-
vant sein kann. 
Über das Verhalten organischer Spurenstoffe bei der Schlammkonditionierung und 
-entwässerung liegen nur wenige Erkenntnisse vor. In einer Studie von McIntyre 
wurde das Verhalten von PCB und Chlorpestiziden bei der Konditionierung eines an-
aerob stabilisierten Schlammes mit Aluminiumchlorid, Eisensulfat und Eisenchlorid 
unter Zugabe von Branntkalk (CaO) sowie mehreren Polymeren untersucht (McIntyre 
et al., 1981). Als Entwässerungsaggregat kam hierbei ein großtechnischer Vakuum-
filter zum Einsatz. Es konnte kein Einfluss der Konditionierungsmittel auf die Vertei-
lung von PCB, 4,4-DDE, γ-HCH und Dieldrin zwischen der festen und der flüssigen 
Phase festgestellt werden. Nach der Entwässerung blieben >99% vom jeweiligen 
Spurenstoff im Schlammkuchen (McIntyre et al., 1981). Für andere Spurenstoffe so-
30 
wie für weitere Schlammkonditionierungsverfahren besteht zurzeit ein Untersu-
chungsbedarf. 
Zusammenfassend ist festzustellen, dass zur Charakterisierung der Eliminationspro-
zesse bei der Abwasserbehandlung in konventionellen Anlagen und Membranbele-
bungsanlagen für viele organische Spurenstoffe ein Forschungsbedarf besteht. Hier-
bei sind die Schlammstabilisierung und die Schlammentwässerung gesondert zu be-
trachten, da nur wenige Daten in diesem Bereich vorliegen. Außerdem ist ein Bedarf 
an einem direkten Vergleich der Elimination und des Austrages organischer Spuren-
stoffe bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen zu verzeichnen. Hierbei sind die 
Eliminationsleistung der mechanischen Abwasserbehandlung bezüglich organischer 
Spurenstoffe und die Rückbelastung der Kläranlage mit den Spurenstoffen des Pro-
zesswassers aus der Schlammbehandlung zu berücksichtigen. 
2.3 Umweltbelastungen mit organischen Spurenstoffen aus der kommunalen 
Abwasserbehandlung 
Wie in Kapitel 2.2 beschrieben, kann der Austrag organischer Spurenstoffe aus der 
kommunalen Abwasserbehandlung über den Kläranlagenablauf, die Abluft und mit 
den abgetrennten Feststoffen, vor allem mit dem Klärschlamm, erfolgen. Dies kann 
zum Eintrag organischer Spurenstoffe in die Atmosphäre, Gewässer sowie Grund-
wässer und Böden (bei der landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung) führen. Die 
Anwesenheit eines Spurenstoffes in der Umwelt bedeutet allerdings nicht, dass un-
erwünschte Wirkungen unbedingt auftreten werden. Um die Belastung kommunaler 
Abwässer mit Spurenstoffen sowie die daraus resultierenden Umweltrisiken bewer-
ten zu können, ist ein Vergleich vorkommender Konzentrationen von Einzelsubstan-
zen mit Grenz-, Ziel- und PNEC-Werten notwendig. Hierbei bezeichnet der PNEC-
Wert (predicted no-effect concentration) die höchste Konzentration eines Stoffes, bei 
der keine Wirkungen im Testsystem zu erwarten sind. 
Über die Bedeutung organischer Spurenstoffe bei der landwirtschaftlichen Klär-
schlammverwertung sind nur wenige Angaben vorhanden (KTBL, 2001). Zurzeit gibt 
es in Deutschland und den meisten europäischen Ländern keine gesetzlich festge-
legten Grenzwerte für organische Spurenstoffe im Klärschlamm, sondern lediglich 
Zielwertvorschläge (EU, 2000).  
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Die Luftbelastung mit organischen Spurenstoffen aus der Abwasserbehandlung wur-
de bisher nicht bewertet. Es ist bekannt, dass manche Spurenstoffe wie z. B. 
Bisphenol A durch die UV-Strahlung und freie Radikale in der Atmosphäre sehr 
schnell zerstört werden und somit keine Gefahr darstellen (Staples et al., 1998). An-
dere Substanzen haben jedoch längere Halbwertszeiten und werden mit der Luft ü-
ber die ganze Welt verteilt, was zur Kontamination der sonst anthropogen unbeein-
flussten Gebiete führt. Beispielsweise wurden in der Antarktis PCBs und einige 
chlororganische Pestizide gefunden (Negoita et al., 2003; Van den Brink, 1997). Es 
ist allerdings nicht zu erwarten, dass der Austrag organischer Spurenstoffe aus der 
kommunalen Abwasserbehandlung mit der Abluft für die Umweltbelastung maßge-
bend ist. 
Zumeist wurden bisher die Belastungen der aquatischen Umwelt mit organischen 
Spurenstoffen betrachtet. Hierbei erfolgte die Bewertung der Belastung bzw. die 
Feststellung der Belastung nach den in Gewässern beobachteten Wirkungen. In 
mehreren Veröffentlichungen wurde beispielsweise eine hormonelle Wirkung einiger 
Kläranlagenabläufe auf Fische beschrieben (Jobling et al., 2002; Routledge et al., 
1998; Sumpter, 1998). Bei diesen männlichen Fischen wurde hierbei eine erhöhte 
Produktion von Vitellogenin (ein Eidotterprotein) beobachtet. Unter normalen Bedin-
gungen wird Vitellogenin von Weibchen für den Mineralien- und Nährstofftransfer zu 
den Eizellen produziert. Außerdem wurden die Hoden einiger Fische so transfor-
miert, dass keine Produktion zeugungsfähiger Spermen möglich war (Lange et al., 
2001; Miles-Richardson et al., 1999). 
Im Rahmen von Forschungsprojekten (Spengler et al., 2001) wurden aus Abwässern 
mehrere organische Stoffe isoliert, die für die beschriebenen hormonellen Effekte 
verantwortlich waren. Zu diesen zählen natürliche und synthetische Hormone, einige 
Pestizide (DDT, Lindan) sowie eine Reihe von Industriechemikalien (Nonylphenol, 
Bisphenol A, Organozinnverbindungen, PCB, Phthalate) (Christiansen et al., 1998; 
Christiansen et al., 2000; Smeets et al., 1999; Spengler et al., 2001). Laborversuche 
an Fischen zeigen, dass sogar bei Einzelstoffkonzentrationen unterhalb der Wirk-
schwelle additive bzw. synergistische Effekte solcher Stoffe nicht auszuschließen 
sind (Kortenkamp und Altenburger, 1999; Kortenkamp et al., 2003). 
Neben Fischen können endokrin wirksame Stoffe auch auf die Gesundheit von Men-
schen unerwünschte Wirkungen haben. Mehrere Studien berichten über die Abnah-
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me der Spermenproduktion bei Menschen in den letzten Jahrzehnten und vermuten, 
dass eine der Ursachen dafür in der Umweltbelastung mit EDCs und anderen Spu-
renstoffen liegt (Oliver und Oliver, 1996; Sharpe, 1993). Die Gefahr, dass organische 
Spurenstoffe auf den Eintragspfaden „Abwasser-Gewässer-Grundwasser-Trink-
wasser“ und „Abwasser-Klärschlamm-Lebensmittel“ die Gesundheit von Menschen 
beeinträchtigen können, wird dennoch als gering eingeschätzt (ARCEM, 2003; BUA, 
1998; Fürhacker, 1998). Dennoch erscheinen im Sinne des Vorsorgeprinzipes Maß-
nahmen zur Reduzierung des Eintrags organischer Spurenstoffe in die Umwelt aus 
Gründen des Gewässerschutzes und der Risikominimierung für die Menschen not-
wendig. 
Mehrere Vorgehensweisen zur Verminderung der Umweltbelastungen mit gefährli-
chen Stoffen sind bekannt. In Verordnungen der Bundesländer (UBA, 2004) sind 
z. B. Qualitätsziele für 99 Stoffe der EG-Gewässerrichtlinie (RL-76/464/EWG, 1976) 
festgelegt. In der EG-Wasserrahmenrichtlinie werden gefährliche Stoffe einer genau-
en Betrachtung unterzogen. Danach werden einige Substanzen als „prioritäre“ bzw. 
„prioritär gefährliche“ Stoffe eingestuft. Für prioritär gefährliche Stoffe ist eine Ver-
meidung des Austrags in die Umwelt durch die Einschränkung der Anwendung oder 
Stoffverbote vorgesehen („phasing out“-Strategie). Für prioritäre Stoffe soll eine suk-
zessive Verminderung des Austrags durch die Festlegung von Gewässerzielwerten 
erreicht werden (RL-2000/60/EG, 2000).  
Außerdem sind weitere Maßnahmen zur Vorbeugung der Umweltbelastungen mit 
organischen Spurenstoffen geplant. Das voraussichtlich in 2007 inkrafttretende Sys-
tem zur Registrierung, Bewertung und Zulassung chemischer Stoffe (Registration, 
Evaluation and Authorisation of Chemicals, REACH) soll durch die Anforderung einer 
umfassenden Risikoabschätzung für die bereits vertriebenen und die neu auf den 
Markt kommenden Industriechemikalien eine sichere Verwendung von Industriepro-
dukten und eine Minimierung entsprechender Umweltbelastungen bzw. Gesund-
heitsschäden gewährleisten (EU, 2003; EU, 2005). 
Aus ca. 10 Mio. bekannter synthetischer organischer Verbindungen sind ca. 5.000 
umweltrelevant (Dohmann et al., 2005), von denen nur ein Bruchteil regelmäßig ü-
berwacht wird. Bisher haben sich alle Vorschläge zur Risikoabschätzung auf die toxi-
schen bzw. krebserregenden Wirkungen von Schwermetallen, Industriechemikalien 
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sowie Pflanzenbehandlungs- und Schädlingsbekämpfungsmitteln begrenzt. Für wei-
tere Spurenstoffe sind zurzeit bestenfalls nur Zielwertvorschläge vorhanden.  
Um die Umweltbelastungen mit organischen Spurenstoffen aus der kommunalen 
Abwasserbehandlung beurteilen zu können, wurden im Rahmen dieser Arbeit ca. 
500 organische Spurenstoffe betrachtet, die bundesweit in Kläranlagenabläufen, 
Klärschlämmen und Gewässern erfasst wurden. Bei dieser Betrachtung wurde auf 
die Ergebnisse von Messungen zurückgegriffen, die in Bayern, Bremen, Baden-
Württemberg, Hessen, Nordrhein-Westfalen, Niedersachsen, Rheinland-Pfalz und 
Sachsen zwischen 1998 und 2004 durchgeführt wurden (Adler et al., 2001; BLAC, 
2003; BLfW, 2004; HMULRV, 2003; LAUBW, 2002; MUNLV, 2004a; MUNLV, 2004b; 
MUNLV, 2004c; MUVBW, 2000; MUVBW, 2001; MUVBW, 2003; Schäfer et al., 2004; 
STUA-Aachen, 2001; STUA-Aachen, 2003; STUA-Münster, 2004). Ferner wurden 
bisher unveröffentlichte Messreihen, die von den Bundesländern Hessen, Bremen 
und Sachsen zur Verfügung gestellt wurden, einbezogen. 
Von den 500 erfassten Stoffen sind nur für 256 Verbindungen Zielwerte und PNEC-
Werte bekannt bzw. Zielwertvorschläge für Gewässer und Boden gemacht worden 
(ARCEM, 2003; BLAC, 2003; EU, 2000; EU-RA-1'2'4-TCB, 2003; EU-RA-1'4-DCB, 
2004; EU-RA-BPA, 2003; EU-RA-DBP, 2001; EU-RA-DecaBDPE, 2002; EU-RA-
DEHP, 2001; EU-RA-NP, 2002; EU-RA-OctoBDPE, 2003; EU-RA-P, 2002; EU-RA-
PentaBDPE, 2000; EU-RA-TCE, 2001; HERA-LAS, 2004; HMULRV, 2004; LUA-
Brandenburg, 2002; Lutzhoft et al., 1999; OSPAR, 2000; RL-EC/QS, 2004; TrinkwV, 
2001; UBA, 2004). Die gemessenen Konzentrationen von Einzelstoffen in Kläranla-
genabläufen, Klärschlämmen und Gewässern wurden mit Zielvorgaben, Qualitätszie-
len und PNEC-Werten verglichen. In Tabelle 2.5 und im Anhang (siehe Tabellen 8.1-
8.4) sind Ergebnisse dieser Betrachtungen zusammengestellt. 
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Tabelle 2.5: Überschreitungen der Zielwerte für Oberflächengewässer und 
Klärschlämme bzw. Böden Deutschlands 
Spurenstoffe oberhalb der Zielwerte Gruppe 
in KA-Abläufen in Gewässern im Klärschlamm 
Halogenierte 
Kohlenwas-
serstoffe  
- Trichlormethan 
1,4-Dichlorbenzol, 
AOX, PCDD/F,  
Tetrachlorethen 
Hormone  
17β-Estradiol,  
Estriol, Estron, 
17α-Ethinylestradiol
17β-Estradiol,  
Estriol, Estron,  
17α-Ethinylestradiol
Keine Zielwerte  
vorhanden 
Körperpflege-
produkte - - Galaxolid, Tonalid 
Kunststoff-
zusätze 
Bisphenol A,  
Di-2-(Ethylhexyl)-
Phthalat (DEHP) 
Bisphenol A
Bisphenol A, 
Dibutylphthalat, 
DEHP 
PAK Benzo-a-pyren Benzo-a-pyren Summe PAK 
PCB - - 
PCB138, PCB153, 
PCB180,  
Summe 6 PCB 
Pestizide 
2,4-D, 2,4-DP,  
Bentazon,  
Chloridazon,  
Chlorpyrofos,  
Dimethoat,  
Diuron,  
Chlortoluron,  
Isoproturon,  
MCPA, MCPP,  
Metazachlor,  
Parathion-methyl,  
Pentachlorphenol,  
Simazin,  
Terbutylazin
Alachlor,  
Atrazin,  
Bentazon,  
Chloridazon,  
Diuron,  
δ-HCH,  
Isoproturon,  
Pentachlorphenol, 
Simazin,  
Terbutylazin,  
Trifluralin 
Keine Zielwerte  
vorhanden 
Pharmazeutika 
Carbamazepin,  
Ciprofloxazin,  
Clarithromycin,  
Clofibrinsäure,  
Propranolol
Ciprofloxazin,  
Clarithromycin,  
Clofibrinsäure,  
Propranolol
Keine Zielwerte  
vorhanden 
Schut-
zimprägnie-
rungs-mittel 
Tributylzinn Tributylzinn Dibutylzinn 
Tenside und 
Tensidmeta-
boliten 
4-Nonylphenol,  
p-Nonylphenole, 
NP1EC, NP2EC, 
NP2EO, NP1-2EO, 
Octylphenole 
- 
4-Nonylphenol,  
p-Nonylphenole, 
LAS 
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In Tabelle 2.5 sind die Stoffe aufgeführt, deren Konzentrationen in verschiedenen 
Umweltkompartimenten oberhalb der Zielwerte liegen. Eine Darstellung entspre-
chender Werte einschließlich der Leistung konventioneller Kläranlagen bei der Elimi-
nation dieser Stoffe erfolgt im Anhang (siehe Tabellen 8.1-8.4).  
Obwohl die dargestellten Eliminationsraten (siehe Anhang, Tabellen 8.1 und 8.2) für 
viele Spurenstoffe relativ hoch sind, reichen sie nicht aus, um die Konzentration der 
Spurenstoffe im Kläranlagenablauf auf den jeweiligen Zielwert für Gewässer zu redu-
zieren. Hierbei ist allerdings eine eventuelle Verdünnung bei der Einleitung in Ge-
wässer zu berücksichtigen. Aus Tabelle 2.5 ist jedoch ersichtlich, dass viele Spuren-
stoffe, die in Kläranlagenabläufen in erhöhten Konzentrationen vorkommen, auch in 
Gewässern die Zielwerte überschreiten (kursiv). Besonders auffällig ist dies für Pesti-
zide, Pharmazeutika, natürliche und synthetische Hormone. Industriechemikalien und 
Moschusduftstoffe (Tonalid, Galaxolid) kommen überwiegend in Klärschlämmen in 
Konzentrationen oberhalb der Zielwerte vor.  
Die Anzahl organischer Spurenstoffe, welche die Zielwerte überschreiten, erscheint 
nicht sehr groß. Es ist jedoch zu beachten, dass nicht für alle erfassten Stoffe Ziel-
werte vorliegen und dass bei der Auswertung keine additiven bzw. synergistischen 
Wirkungen berücksichtigt wurden. Als Konsequenz einer gesetzlichen Festlegung 
vorhandener Zielwertvorschläge für die betrachteten Spurenstoffe wird eine Verfol-
gung bzw. Ertüchtigung der Elimination dieser Stoffe in kommunalen Kläranlagen 
notwendig sein. Deswegen wird im Rahmen dieser Arbeit das Verhalten organischer 
Spurenstoffe in einzelnen Behandlungsstufen mechanisch-biologischer Kläranlagen 
untersucht und verschiedene Möglichkeiten zur Verbesserung der Elimination orga-
nischer Spurenstoffe werden betrachtet. 
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3 Untersuchungen zu organischen Spurenstoffen bei der Abwas-
ser- und Schlammbehandlung 
3.1 Zu untersuchende Anlagenkonfigurationen 
Da das Belebtschlammverfahren weltweit am häufigsten bei der kommunalen Ab-
wasserbehandlung Einsatz findet, werden die Untersuchungen zu organischen Spu-
renstoffen sich darauf fokussieren. In Deutschland sind überwiegend Belebungsan-
lagen mit simultaner aerober (siehe Abbildung 2.1, Kapitel 2.2.1) und mit getrennter 
anaerober Schlammstabilisierung (siehe Abbildung 2.2) im Betrieb. Im Rahmen die-
ser Arbeit wird das Verhalten organischer Spurenstoffe in einzelnen Behandlungsstu-
fen dieser Anlagenkonfigurationen mit und ohne Membrantechnik versuchstechnisch 
und/ oder rechnerisch verfolgt, da ein großer Forschungsbedarf hierzu besteht (siehe 
Kapitel 2.2). 
3.2 Auswahl von Modellspurenstoffen 
Da es im Rahmen dieser Arbeit nicht möglich ist, alle Spurenstoffe bezüglich ihres 
Verhaltens bei der Abwasserreinigung näher zu untersuchen, kommt nur der Aus-
wahl einiger wenigen Modellspurenstoffe (MSS) in Frage. Sobald das Verhalten die-
ser Modellstoffe bei der Abwasserreinigung ermittelt ist, können die gewonnenen Er-
kenntnisse auf andere Spurenstoffe übertragen werden. Da in einer kommunalen 
Kläranlage die Elimination organischer Spurenstoffe durch Sorption, Verflüchtigung 
und biologischen Abbau erfolgen kann, sollen die ausgesuchten Modellstoffe die 
Spektren „gut abbaubar – persistent“, „hydrophil – hydrophob“ und „flüchtig – nicht 
flüchtig“ möglichst vollständig abdecken. Außerdem sollen sie abwasser- und ge-
wässerrelevant sein bzw. im Klärschlamm vorkommen. Deswegen wurden die In-
dustriechemikalien Nonylphenol (NP) und Bisphenol A (BPA) sowie das natürliche 
Hormon 17β-Estradiol (E2) und das künstliche Steroid 17α-Ethinylestradiol (EE2) als 
Modellspurenstoffe ausgewählt. Diese Substanzen gehören zur Gruppe endokrin 
wirksamer Stoffe, überschreiten gelegentlich die vorgeschlagenen Zielwerte in Klär-
anlagenabläufen, Klärschlämmen und Gewässern Deutschlands (siehe Tabelle 2.5) 
und unterscheiden sich bezüglich Abbaubarkeit, Flüchtigkeit und Sorptionseigen-
schaften (siehe Tabelle 3.1 und Anhang, Tabelle 8.5).  
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Tabelle 3.1: Ergebnisse des Vergleiches von Eigenschaften der Modellspuren-
stoffe anhand Tabelle 8.5 (Anhang) 
Biochemische Abbaubarkeit
MSS 
aerob anaerob 
Flüchtigkeit Affinität zum Schlamm 
BPA +++ 0 0 + 
NP ++ 0 + ++++ 
E2 ++++ ++ 0 ++ 
EE2 + 0 0 ++ 
„0“ – unter normalen Bedingungen nicht relevant; 
„+“ –niedrig; „++“ – mittel; „+++“ – groß; „++++“ - sehr groß. 
In den nachfolgenden Kapiteln werden die Eigenschaften, Herkunft und bisherige 
Erkenntnisse über das Verhalten der Modellspurenstoffe bei der Abwasser- und 
Schlammbehandlung genauer beschrieben. 
3.2.1 Bisphenol A (BPA) 
Chemisch-physikalische Eigenschaften von BPA 
BPA ist eine mäßig wasserlösliche, nicht flüchtige Substanz. Die logarithmierten org. 
Kohlenstoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten von 2,5-3,2 deuten auf die mäßige Affi-
nität des BPA zu Schlamm und Sediment hin (vgl. Anhang, Tabelle 8.5). 
Verwendung und Eintrag von BPA in die Umwelt 
Bisphenol A gehört weltweit zu den 50 meist produzierten Industriechemikalien. In 
1993 wurden in Westeuropa, USA und Japan 1.110.000 t BPA hergestellt (BUA, 
1995). BPA wird vorrangig in der Kunststoffindustrie für die Produktion von Epoxid-
harzen und Polycarbonaten verwendet. Die Anwendungen reichen vom Einsatz im 
Elektronikbereich bis hin zu Haushaltsgeräten oder in der Bauindustrie für Bauver-
glasungen. Darüber hinaus wird es in der Zahntechnik eingesetzt oder ist als 
Weichmacher in verschiedenen Konsumgütern zu finden. Nichtpolymerisiertes BPA 
findet auch in einigen Spezialbereichen als Additiv Verwendung, so etwa als Flamm-
schutzmittel (Tetrabrombisphenol A), als Antioxidanz in Kunststoffen oder in Ther-
mopapier, aber auch bei der Reifenerzeugung (Leisewitz und Schwarz, 1998). Der 
Eintrag von BPA in die Umwelt erfolgt vorwiegend über das kommunale und gewerb-
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liche Abwasser und nur zu geringem Anteil in Form von Staub (Cousins et al., 2002). 
Deponiesickerwässer stellen wegen der BPA-Migration aus Kunststoffen eine bedeu-
tende Quelle dar (Yamamoto et al., 2001). 
Ökotoxikologische Wirkungen von BPA 
BPA wirkt toxisch und östrogen. Für Algen (Skeletonema costatum) werden Effekt-
konzentrationen (EC50-Werte) für Wachstum (Zellzahl) und Chlorophyll-Gehalt von 
1,1 mg/L bzw. 1,4 mg/L angegeben (EUR325-0202, 2002). Für Fische (Dickkopfelrit-
ze, Pimephales promelas) beträgt die akut toxische Konzentration LC50 = 4,6 mg/L. 
Die höchsten Konzentrationen für Dickkopfelritzen, bei denen kein toxischer Effekt 
eintritt, sind (EUR325-0202, 2002):  
NOEC(Mortalität) =  0,64 mg/L;  
NOEC(Wachstum) =  0,16 mg/L;  
NOEC(Reproduktion) =  0,016 mg/L.   
Der letzte Wert ist auf die Produktion von Vitellogenin bezogen und liegt somit im 
Bereich der östrogenen Wirkung. Basierend auf in vitro Rezeptor-Untersuchungen 
wurde die östrogene Aktivität von Bisphenol A im Vergleich zu 17ß-Estradiol um den 
Faktor 1,5∗104 kleiner ermittelt (Gaido et al., 1997).  
In einem 42 h-Test variierten die gemessenen BPA-Biokonzentrationsfaktoren (BCF) 
für Fische von 5,1 bis 13,8 bei einer BPA-Konzentration von 150 µg/L und von 
BCF = 20 bis BCF = 68 bei einer BPA-Konzentration von 15 µg/L (Staples et al., 
1998). Die in derselben Studie rechnerisch ermittelten BCF-Werte liegen zwischen 
42 und 196. Zur Risikobewertung wird die Anwendung von BCF = 67 vorgeschlagen 
(EUR325-0202, 2002). Da die BCF-Wert < 100 ist, hat BPA eine niedrige Neigung zu 
Bioakkumulation (EUR325-0202, 2002). 
Bei den in deutschen Gewässern vorkommenden Konzentrationen (siehe Anhang, 
Tabelle 8.4) und einem BCF-Wert < 100 ist die akut toxische Wirkung von BPA auf 
aquatische Organisme auszuschließen. Auf Basis der NOEC(Repro-
duktion) = 0,016 mg/L und mit einem Sicherheitsfaktor von 10 wurde ein PNEC-Wert 
von 1,6 µg/L ermittelt (EUR325-0202, 2002). In einer anderen Studie wurden endo-
krine Effekte bei Muscheln für BPA Konzentrationen < 1 µg/L beobachtet, was einem 
PNEC-Wert von 0,1 µg/L entspricht (Oehlmann et al., 2000). Dieser PNEC-Wert wird 
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sowohl in Kläranlagenabläufen als auch in Gewässern gelegentlich überschritten 
(siehe Anhang, Tabelle 8.1 und Tabelle 8.4). 
Elimination von BPA bei der Abwasserbehandlung 
BPA wird unter aeroben Bedingungen schnell abgebaut (81 – 93% Metabolisierung 
zu CO2 nach 28 d Inkubation) und ist daher als „readily biodegradable“ eingestuft 
(Staples et al., 1998). Ein schneller biologischer Abbau in Gewässern wurde ebenso 
beschrieben (Dorn et al., 1987). Der Metabolismus erfolgt über die Zwischenprodukte 
4-Hydroxybenzoesäure (4-HBA) und 4-Hydroxyacetophenon (4-HAP) (Lobos et al., 
1992). Unter anaeroben Bedingungen wurde bisher kein Abbau beschrieben. Im 
Flusssediment wurde eine BPA-Abnahme weder in methanogenen noch in sulfatre-
duzierenden noch in nitratreduzierenden Milieus nachgewiesen (Voordeckers et al., 
2002). Dies deutet auf die Möglichkeit der BPA-Akkumulation im Flusssediment so-
wie auf die BPA-Persistenz in der Denitrifikationszone des Belebungsbeckens und 
bei der anaeroben Schlammstabilisierung hin. 
Die BPA-Elimination während der Abwasserreinigung ist stark von den angewandten 
Verfahren abhängig. Während der Beprobung von großtechnischen Anlagen durch 
Hegemann et al. (2002) wurde die geringste BPA-Eliminationsleistung von knapp 
24% in einer Tropfkörperanlage ermittelt. In einer Belebungsanlage mit nachgeschal-
tetem Biofilter wurden ca. 66% eliminiert. Höhere Eliminationsraten wurden zum ei-
nen in einer Belebungsanlage mit aerober Schlammstabilisierung (81%), zum ande-
ren in einer Membranbelebungsanlage (91%) erreicht (Hegemann et al., 2002). Der 
Einfluss des Schlammalters auf die Eliminationsleistung einer Versuchsanlage im 
Labormaßstab wird in einer aktuellen Veröffentlichung beschrieben, u.a. auch für 
BPA. Für ein Schlammalter von fünf Tagen wurde eine BPA-Eliminationsrate von 
72% ermittelt, für 13 Tage wurde die Entfernungsrate von 88% erreicht (ARCEM, 
2003, Seite IV/73). 
Bei der anaeroben mesophilen Schlammstabilisierung wurde eine Zunahme der 
BPA-Konzentration festgestellt (Bilitewski et al., 2002; Gehring et al., 2002). Diese 
könnte mehrere Ursachen haben, nämlich die allmähliche Freisetzung von im Inne-
ren fester Partikel vorliegendem BPA, die Zersetzung von Polymeren u.a. zu BPA-
Molekülen oder eine Dehalogenisierung von Tetrabrombisphenol A (Gehring et al., 
2002; Voordeckers et al., 2002). Bei einer getrennten aeroben thermophilen 
40 
Schlammstabilisierung wurde BPA nur unwesentlich eliminiert (Bilitewski et al., 
2002). Dies könnte durch die relativ kurze Stabilisierungszeit (87 h) oder durch die 
Abwesenheit von BPA-abbauenden Bakterien im thermophilen Milieu verursacht 
werden. 
Abschließend kann festgestellt werden, dass in konventionellen Kläranlagen und 
MBA BPA gut eliminiert werden kann. Trotz zahlreicher Untersuchungen ist über das 
Verhalten und den Verbleib von BPA in der Abwasserreinigung noch wenig bekannt. 
Die Ursache hierfür ist eine unzureichende Betrachtung der Abwasserschlämme. 
Das BPA-Verhalten während der Schlammbehandlung soll näher untersucht werden, 
um die Bedeutung des Austrags mit Klärschlamm für die BPA-Elimination aus dem 
Abwasser aufzuzeigen. Ein näherer Vergleich verschiedener Konfigurationen kon-
ventioneller Anlagen und MBA ist auch notwendig, um zu überprüfen, ob die höheren 
Eliminationsraten in MBR durch das höhere Schlammalter oder durch andere Para-
meter wie z. B. den physikalischen Rückhalt und/ oder die Schlammbehandlungs-
technik bedingt sind. 
3.2.2 Nonylphenol (NP) 
Chemisch-physikalische Eigenschaften von NP 
Hinter dem Namen „Nonylphenol“ verbergen sich mehrere Isomere. Grundsätzlich 
kann man zwischen dem leicht abbaubaren NP-Isomer mit linearer Nonylkette (4n-
Nonylphenol) und den NP-Isomeren mit verzweigter Nonylkette (4-Nonylphenol, ver-
zweigt) unterscheiden. Da das industriell produzierte Nonylphenol ein Gemisch aus 
Isomeren mit verzweigter Nonylkette darstellt und 4n-Nonylphenol nahezu keine An-
wendung findet, werden alle weitere Angaben ausschließlich für das technische NP-
Isomerengemisch gemacht. 
Aus den chemisch-physikalischen Eigenschaften von NP (siehe Anhang, Tabelle 8.5) 
folgt, dass NP eine gering wasserlösliche, wasserdampfflüchtige Substanz ist. Der 
hohe org. Kohlenstoff-Wasser-Verteilungskoeffizient deutet auf die starke Affinität 
von Nonylphenol zu Schlamm hin. 
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Verwendung und Eintrag von NP in die Umwelt 
Nonylphenol gehört zur Gruppe der Alkylphenole und ist sowohl der Ausgangsstoff 
als auch das Abbauprodukt der Nonylphenolethoxylate (NPEO). NPEO werden als 
nichtionische Tenside in Wasch- und Reinigungsmitteln eingesetzt. In 1997 wurden 
in der EU 78.500 t NP hergestellt, und mehr als die Hälfte davon (47.000 t) wurde für 
die Produktion von NPEO verwendet (EUR20387/EN, 2002). In 2002 lag der weltwei-
te NP-Bedarf bei 340.000 t/a, der NPEO-Bedarf betrug 524.000 t/a (Hager, 2003). 
NP wird außerdem bei der Produktion von Phenol- und Epoxidharzen, in der Metall-
verarbeitung und der Textilindustrie, sowie als Zusatzstoff in Farben und Pestizidfor-
mulierungen eingesetzt.  
Der NP-Eintrag in die Umwelt findet überwiegend über das Abwasser (Reinigungs-
mittel) und zum geringeren Teil mit Pestizidemulsionen statt. Ab 1986 wurde durch 
die Selbstbeschränkung der deutschen Industrie auf eine Verwendung von No-
nylphenolethoxylaten in Haushaltsreinigern verzichtet, was zur Verringerung der NP-
Konzentrationen in Klärschlämmen beitrug (Jobst, 1998). In Österreich und der 
Schweiz wurden ähnliche Vereinbarungen getroffen. Diese Maßnahmen haben zu 
einer deutlichen Verminderung der NP-Konzentrationen in Klärschlämmen beigetra-
gen (Gangl et al., 2001). Bis Ende 2004 sollten NP und NPEO in allen gewässerrele-
vanten Anwendungsbereichen in der Europäischen Union ersetzt werden 
(EUR2003/53/EG, 2003). In anderen Ländern werden NP und NPEO allerdings wei-
ter produziert und verwendet. 
Ökotoxikologische Wirkungen von NP 
NP wirkt toxisch und östrogen. Für die NP-Risikobewertung wird der Biokonzentrati-
onsfaktor von 1280 empfohlen (EUR20387/EN, 2002). Da der BCF-Wert > 1000 ist, 
zeigt NP eine hohe Neigung zur Bioakkumulation. Die niedrigste akut toxische NP-
Konzentration (LC50 = 128 µg/L) im Süßwasser wurde für Dickkopfelritzen (Pi-
mephales promelas) in einem 96 h-Versuch ermittelt (Brooke, 1993). Eine Langzeit-
studie (33 d) gibt einen NOEC(Überleben) von 7,4 µg/L für die gleiche Fischart an 
(Ward und Boeri, 1991). Die östrogene Wirkung von NP wird in mehreren Veröffentli-
chungen beschrieben (EUR20387/EN, 2002; Metcalfe et al., 2001; Sumpter, 1995). 
Das relative östrogene Potential für Nonylphenol im Vergleich zu E2 liegt bei 2∗10-4 
(Gaido et al., 1997). 
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Ein PNEC-Wert (Gewässer) von 0,33 µg/L wurde für NP auf Basis der niedrigsten 
Effektkonzentration EC10(Biomasse) = 3,3 µg/L für Algen (Scenedesmus subspica-
tus) in einem 72 h-Test vorgeschlagen (EUR20387/EN, 2002). In diesem Vorschlag 
wird auch die endokrine Wirkung mitberücksichtigt, da die entsprechenden Effekte 
erst bei NP-Konzentrationen von 10 - 20 µg/L beobachtet wurden (EUR20387/EN, 
2002). Außerdem erwies sich NP als toxisch für Pflanzen (EC50(Wachstum) = 500-
1000 mg/kg) und Regenwürmer (Apporec-todea calignosa) (EC50(Vermehrung) = 
3,44 mg/kg). Der vorgeschlagene PNEC-Wert für Böden beträgt 0,3 mg/kg (Feucht-
gewicht) (EUR20387/EN, 2002). In manchen Ländern wurden außerdem Grenzwerte 
für den NP-Gehalt in landwirtschaftlich verwerteten Klärschlämmen eingeführt. In 
Dänemark (2000) liegt dies bei 10 mg/kgTS für NP und NPEO (mit 1 und 2 Etho-
xygruppen). In Schweden (1997) liegt der Grentwert bei 50 mgNP/kgTS 
(EUR20387/EN, 2002). 
Die realen NP-Konzentrationen in Kläranlagenabläufen, Oberflächengewässern und 
Klärschlämmen können die PNEC-Werte überschreiten (siehe Anhang, Tabellen 8.1-
8.4). Ab Ende 2004 ist allerdings mit einer Konzentrationsabnahme zu rechnen, da 
die NP-Anwendung in Europa stark eingeschränkt wurde (EUR2003/53/EG, 2003). 
Elimination von NP bei der Abwasser- und Schlammbehandlung 
Auf Basis standardisierter Testverfahren wurde NP unter aeroben Bedingungen als 
„inhärent abbaubar“ eingestuft, da nur ein adaptierter Belebtschlamm den biochemi-
schen Abbau von 78% in 40 d bewirken kann (EUR20387/EN, 2002). In Flußwasser 
mit Sediment betrug die NP-Halbwertszeit 16,5 d; in Teichwasser mit Sediment 
16,3 d (Sundaram und Szeto, 1981). Unter anaeroben Bedingungen wurde kein NP-
Abbau nachgewiesen, was zur NP-Akkumulation bei der Schlammfaulung, in Depo-
nien und im anaeroben Sediment führen kann (Ejlertsson et al., 1999; Marcomini et 
al., 1991; Tschui und Brunner, 1985). Die abiotische NP-Entfernung im Wasser ist 
vernachlässigbar gering. 
In Boden und Boden-Klärschlamm-Mischungen wurde der Abbau von radioaktiven 
ringmarkierten 14C-NP untersucht (Hesselsoe et al., 2001). In den gut homogenisier-
ten Mischungen wurden 40% bis 60% der Ausgangssubstanz nach 10 Tagen Inkuba-
tion mineralisiert, was durch die Erfassung entsprechender 14CO2-Mengen nachge-
wiesen wurde. Die Abbauverzögerung betrug zwischen 2 und 4 Tagen. In den Mi-
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schungen mit 2 cm- bzw. 4 cm-großen Klärschlammbällchen wurde eine Abbauver-
zögerung von 20 bzw. 40 d beobachtet, was durch den Mangel an Sauerstoff im In-
neren der Klärschlammbällchen zu erklären ist (Hesselsoe et al., 2001). Dieses Er-
gebnis zeigt, dass die landwirtschaftliche Verwertung von Klärschlämmen mit hohen 
NP-Gehalten bedenklich sein kann. 
In großtechnischen kommunalen Kläranlagen variieren NP-Eliminationsraten sehr 
stark (Hegemann et al., 2002):  
- 51% in einer zweistufigen Belebungsanlage; 
- 91% bzw. 84% in 2 Belebungsanlagen mit Biofiltern; 
- 52% in einer Tropfkörperanlage; - 81% in einem MBR.  
Im Ablauf einer Belebungsanlage wurden sogar 66% mehr NP als im Zulauf nach-
gewiesen (Hegemann et al., 2002). Die Streuung ist dadurch bedingt, dass im Zulauf 
einer Kläranlage hydrophile langkettige Nonylphenolpolyethoxylate (NPnEO, n = 10-
20) mit einem kleinen Anteil an hydrophoben Mono- und Diethoxylat (NP1EO und 
NP2EO) vorkommen. Im Laufe biochemischer Prozesse im Belebungsbecken wer-
den NPnEOs stufenweise zu NP1EO, NP2EO und Nonylphenolethoxycarboxylaten 
(NPnEC) umgewandelt (Ahel et al., 1994; Di Corcia et al., 1998; Giger et al., 1986; 
Giger et al., 1987). Ein bedeutender Anteil von NP1EO und NP2EO wird mit dem 
Überschussschlamm abgetrennt und während der anaeroben Schlammstabilisierung 
zu NP umgesetzt (Tschui und Brunner, 1985). Die Rückbelastung mit dem 
Schlammwasser aus der Schlammentwässerung sowie die mögliche NP-Entstehung 
in anaeroben und anoxischen Zonen des Belebungsbeckens können daher zu relativ 
hohen NP-Ablaufwerten beitragen. 
In Pilotanlagen und Laborstudien mit extern zugegebenem NP wurde eine NP-
Elimination aus der wässerigen Phase von 70 -80% für verschiedene Schlammalter 
(tTS = 1; 5; 13 und 34 d) erreicht, wobei die abgebauten und die sorbierten Anteile 
wegen fehlender Schlammanalytik nur bedingt angegeben werden konnten (ARCEM, 
2003). Die Verflüchtigung wurde nicht berücksichtigt. Bei der Behandlung von NPEO-
freien Deponiesickerwässern in großtechnischen Membranbioreaktoren mit Ultrafilt-
rationsmembranen wurden 80 bis 85% NP eliminiert (Wintgens et al., 2003). 
Während der anaeroben mesophilen Schlammstabilisierung wird NP aus kurzketti-
gen Nonylphenolethoxylaten (NP1EO, NP2EO) gebildet und ohne eine weitere 
Transformation im Klärschlamm akkumuliert (Bilitewski et al., 2002; Tschui und 
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Brunner, 1985). Bei der getrennten thermophilen aeroben Schlammstabilisierung in 
Laborreaktoren wurden 66% des NP in 10 d eliminiert (Banat et al., 2000). Bilitewski 
et al., (2002) geben eine NP-Elimination von 32% in 87 h bei einer aeroben ther-
mophilen Schlammstabilisierung an, wobei die Abbauverzögerung 64 h beträgt. Die 
Kompostierung von NP-belasteten Klärschlämmen führt zu einer bedeutenden Ab-
nahme der NP-Konzentration (Gangl et al., 2001). Insgesamt wurden in den aerob 
stabilisierten Schlämmen niedrigere NP-Konzentrationen als in den anaerob stabili-
sierten nachgewiesen (Brunner et al., 1988; MUNLV, 2005a). Dies deutet auf die 
Vorteile von aeroben Verfahren zur Elimination von NP hin. 
Abschließend kann festgestellt werden, dass NP einem biochemischen Abbau aus-
schließlich unter aeroben Bedingungen zugänglich ist. Die NP-Elimination während 
der biologischen Abwasserreinigung sowie der NP-Austrag mit dem Klärschlamm 
sollten ohne den störenden Einfluss von NPnEOs untersucht werden, da aus den 
bisherigen Studien das NP-Verhalten nur unvollständig abgeleitet werden kann. Au-
ßerdem muss die NP-Verflüchtigung während der Abwasserreinigung quantifiziert 
und die Bedeutung dieses Prozesses für die NP-Elimination aus dem Abwasser be-
wertet werden. 
3.2.3 17β-Estradiol (E2) 
Chemisch-physikalische Eigenschaften von E2 
17β-Estradiol ist eine gering wasserlösliche, nicht flüchtige Substanz (siehe Anhang, 
Tabelle 8.5). Der logarithmierte Kohlenstoff-Wasser-Verteilungskoeffizient von 3,5 
deutet auf die hohe E2-Affinität zum Schlamm hin. 
Herkunft und Eintrag von E2 in die Umwelt 
E2 ist ein natürliches Steroidhormon. Es wird in den Eierstöcken, der Plazenta, der 
Nebennierenrinde und in einer geringen Menge auch in den Hoden gebildet. E2 und 
andere endogene Östrogene regulieren die Reproduktionsvorgänge in weiblichen 
Organismus, stimulieren die Knochenreifung und senken den Cholesterinspiegel. 
Deswegen wird E2 zu therapeutischen Zwecken, u.a. bei Frauen nach der Menopau-
se, eingesetzt (ARCEM, 2003, Seite III/17). 
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Im menschlichen Körper wird E2 zum Teil zu Estron und Estriol metabolisiert. Über 
den Blutkreislauf gelangen diese Metabolite zur Leber, wo sie zu hydrophilen Östro-
gen-Sulfatestern und Östrogen-Glucuroniden konjugiert werden. Die Ausscheidung 
erfolgt hauptsächlich über den Urin und beträgt bei Frauen je nach Zyklusphase zwi-
schen 24 und 100 µg/d (Turan, 1995). Als Haupteintragspfade in die Umwelt sind 
dementsprechend häusliches Abwasser und Abläufe von landwirtschaftlichen Nutz-
flächen zu betrachten, da E2 auch von weiblichen Tieren ausgeschieden wird 
(Raman et al., 2004). 
Ökotoxikologische Wirkungen von E2 
E2 wirkt toxisch und östrogen. Die toxische Wirkung von E2 tritt bei Dickkopfelritzen 
schon bei sehr niedrigen Konzentrationen ein (Kramer et al., 1998):   
LC10(Mortalität, 19 d) = 600 ng/L;  
EC50(Unterdrückung der Eierproduktion) = 120 ng/L.   
In männlichen Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) wird der Schwellenwert 
zur vermehrten Vitellogeninproduktion (östrogene Wirkung) zwischen 1 und 10 ng/L 
E2 angegeben (Routledge et al., 1998). E2 ist damit um mehrere Zehnerpotenzen 
wirksamer als NP oder BPA.  
Bei der Exponierung von Dickkopfelritzen (Pimephales promelas) über 19 d gegen-
über 27-2.740 ng/L E2 wurde für Männchen ein Biokonzentrationsfaktor (BCF-Wert) 
von 174 bestimmt (Kramer et al., 1998). Die rechnerisch ermittelten Werte liegen bei 
631-1.259 (Jurgens et al., 1999). Da der BCF-Wert >100 ist, zeigt E2 eine bedeuten-
de Neigung zur Bioakkumulation. 
Für E2 wird der PNEC-Wert von 1 ng/L vorgeschlagen (ARCEM, 2003, Seite III/18). 
Da die E2-Konzentrationen in Gewässern und Kläranlagenabläufen durchaus ober-
halb des PNEC-Wertes liegen (vgl. Anhang, Tabellen 8.2 und 8.4), besteht für die 
konventionelle Abwasserreinigung ein Optimierungsbedarf. 
Elimination von E2 bei der Abwasserbehandlung 
E2 wird unter aeroben Bedingungen sehr schnell abgebaut. Schon 3 h nach dem 
Kontakt mit Belebtschlamm fällt die E2-Konzentration unter die Bestimmungsgrenze 
(Ternes et al., 1999). E2 wird allerdings nicht sofort vollständig mineralisiert, sondern 
in Estron (E1), das auch endokrin wirksam ist, umgewandelt. Die Metabolisierung 
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von E1 ist langsamer und dauert je nach eingesetzter Konzentration zwischen 5 und 
70 h (Ternes et al., 1999). Unter anaeroben und anoxischen Bedingungen wird E2 
ebenso zu E1 metabolisiert (Ternes et al., 1999). Der biologische Abbau von E1 ver-
läuft im anaeroben Milieu allerdings langsamer als im aeroben. Außerdem ist eine 
Umwandlung von E1 zu E2 unter anaeroben Bedingungen nicht ausgeschlossen 
(Joss et al., 2004). 
Abbaustudien mit Flusswasser (Jurgens et al., 2002) zeigen, dass E2 im Wasser so-
wie im Sediment mit der Halbwertszeit von 0,2-8 d metabolisiert werden kann und 
somit nicht akkumuliert wird. Außerdem ist eine E2-Entfernung mittels Photolyse 
möglich (Jurgens et al., 2002). Trotzt der guten Abbaubarkeit wird E2 oft in den Ab-
läufen von Kläranlagen und in Gewässern in umweltrelevanten Konzentrationen ge-
funden (vgl. Anhang, Tabellen 8.2 und 8.4). Dies könnte dadurch verursacht werden, 
dass E2 im Zulauf als Konjugat vorliegt und die Dekonjugierung erst während der 
Abwasserreinigung stattfindet (Ternes et al., 1999). Der konjugierte E2-Anteil im 
Kläranlagenzulauf wird auf ca. 50% der E2-Gesamtfracht geschätzt (Adler et al., 
2001). Dekonjugierung findet im Laufe einiger Stunden statt, ist aber nicht schnell 
genug, um den vollständigen E2-Abbau innerhalb der Kläranlage zu ermöglichen 
(Adler et al., 2001; Panter et al., 1999; Wegener et al., 1999). 
In großtechnischen konventionellen Belebungsanlagen werden 80-91% E2 eliminiert 
(Hegemann et al., 2002). Ähnliche Werte wurden für einen MBR (ca. 100%) und eine 
Tropfkörperanlage (82%) ermittelt (Hegemann et al., 2002). In einem Festbettreaktor 
konnten > 95% EE2 eliminiert werden (Joss et al., 2004). Da in den genannten Stu-
dien der Schlammpfad nicht betrachtet wurde, konnte zwischen dem biochemischen 
Abbau und der Sorption nicht unterschieden werden. 
Andersen et al., (2003) nahmen eine vollständige Bilanzierung von natürlichen Ös-
trogenen (E2+E1) in der wässerigen Phase und dem Schlammpfad einer großtechni-
schen konventionellen Kläranlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
(tTS = 11-13 d) vor. Das Verhalten von E2 und E1 wurde in der Summe betrachtet, da 
der Übergang von E2 in E1 sehr schnell stattfindet und auch eine Umkehrreaktion 
unter anaeroben Bedingungen beobachtet wurde (Andersen et al., 2003). Von der 
Zulauffracht von 5,4 g/d (davon 19% E2 und 81% E1) wurden < 0,13 g/d (< 2,4%) 
über den Kläranlagenablauf und 0,59 g/d (1,8% E2 und 9,1% E1) mit dem anaerob 
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stabilisierten Schlamm ausgetragen. Die Studie zeigt, dass der Schlammpfad eine 
bedeutende Rolle bei dem Austrag von E2 spielt. 
Bei den Versuchen mit einem synthetischen Abwasser und extern zugegebenem E2 
in Laborkläranlagen (tTS = 5-34 d) wurden in den meisten Fällen > 95% E2 aus der 
wässerigen Phase eliminiert (ARCEM, 2003, Seite IV/75). Hierbei wurden Spuren 
von E1 im Kläranlagenablauf nachgewiesen, was auf den üblichen Metabolisie-
rungsweg verweist. Nur bei einem Schlammalter von einem Tag wurde E1 in äquiva-
lenten Mengen gebildet und nicht weiter abgebaut (ARCEM, 2003, Seite IV/75). Dies 
deutet auf die Bedeutung des Schlammalters für die vollständige Metabolisierung 
des E2 hin. 
Bei der getrennten thermophilen aeroben Schlammstabilisierung wurde E2 rasch me-
tabolisiert (> 90% nach 16 h) (Bilitewski et al., 2002). Bei der anaeroben mesophilen 
Schlammstabilisierung wurden ähnliche Eliminationsraten erzielt, wobei E1 gebildet 
wurde (Bilitewski et al., 2002). Dies bedeutet, dass die Art der Schlammstabilisierung 
für den E2-Abbau nicht maßgebend ist. Für die weitere E1-Elimination sind jedoch 
aerobe Bedingungen von Vorteil. 
Aus den bereits aufgeführten Angaben folgt, dass E2 während der kommunalen Ab-
wasser- und Schlammbehandlung weitgehend eliminiert werden kann. Das bei dem 
E2-Abbau entstehende E1 ist allerdings ebenso endokrin wirksam und wird langsa-
mer als E2 abgebaut. Der E2-Eliminationsprozess in einer kommunalen Kläranlage 
wird zusätzlich dadurch verlangsamt, dass ein bedeutender E2-Anteil im Rohabwas-
ser in Form von Konjugaten vorliegt. Daher werden E2 und E1 oft in Kläranlagenab-
läufen nachgewiesen (vgl. Anhang, Tabelle 8.2). Bisher fehlen Daten über das Ver-
halten von E2 während der Schlammkonditionierung und -entwässerung sowie An-
sätze zur Minimierung des Austrags. Außerdem muss das Verhalten von E2 in MBA 
näher untersucht werden. 
3.2.4 17α-Ethinylestradiol (EE2) 
Chemisch-physikalische Eigenschaften von EE2 
EE2 ist eine gering wasserlösliche, nicht flüchtige Substanz. Der logarithmierte Koh-
lenstoff-Wasser-Verteilungskoeffizient von 3,8 deutet auf die starke EE2-Affinität zum 
Schlamm hin (siehe Anhang, Tabelle 8.5). EE2 ist eine synthetische Substanz, die 
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als Ersatz für E2 eingesetzt wird. Von E2 unterscheidet sich EE2 durch eine zusätzli-
che Ethinylgruppe, die dem EE2-Molekül eine Stabilität gegen biochemische Angriffe 
verleiht (vgl. Anhang, Tabelle 8.5). 
Verwendung und Eintrag von EE2 in die Umwelt 
17α-Ethinylestradiol ist ein synthetisches Steroid, das als Hauptwirkstoff in hormonel-
len Kontrazeptiva eingesetzt wird. EE2 ist wirksamer als natürliche Östrogene, da es 
sich nicht so schnell in der Leber metabolisieren lässt und somit länger im Blutkreis-
lauf bleibt. In Österreich werden pro Jahr etwa 4,3 kg 17α-Ethinylestradiol verbraucht 
(ARCEM, 2003, Seite 3). Die Ausscheidung erfolgt über Urin und Stuhl in der freien 
und konjugierten (Glucuronid) Form, was das häusliche Abwasser zur Hauptquelle 
des EE2 in der Umwelt macht (ARCEM, 2003). Da die nicht verbrauchten Kontrazep-
tiva auch in den Hausmüll gelangen können, ist die Belastung der Deponiesicker-
wässer mit EE2 nicht auszuschließen. 
Ökotoxikologische Wirkungen von EE2 
EE2 wirkt toxisch und östrogen. Toxische und endokrine Effekte von EE2 wurden für 
den Zebrabärbling (Danio rerio) beschrieben (Segner et al., 2003):   
LC50(28 d, Mortalität) = 100 ng/L;  
EC50(Befruchtungsfähigkeit) = 3 ng/L;  
LOEC(Vitellogenin) = 1,7 ng/L.  
Für männliche Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) wird die niedrigste Kon-
zentration, bei der die Vitellogeninproduktion erhöht wird, LOEC(Vitellogenin) mit 
0,1 ng/L angegeben (Purdom et al., 1994). Dies zeigt, dass EE2 wirksamer als E2 ist 
und wesentlich zum endokrinen Potential beitragen kann, obwohl die EE2-
Konzentrationen in Gewässern und Kläranlagenabläufen niedriger als die von E2 
sind (vgl. Anhang, Tabellen 8.2 und 8.4). 
Eine Lebenszeitstudie (153 d Exposition bei 64 ng EE2/L und 239 d Exposition bei 
16 ngEE2/L) mit Dickkopfelritzen ergab die EE2-Biokonzentrationsfaktoren von 660 
bzw. 619 (Lange et al., 2001). Die theoretisch ermittelten BCF-Werte liegen bei 
1.000-1.095 (Jurgens et al., 1999). Da der BCF-Wert >100 ist, zeigt EE2 eine bedeu-
tende Neigung zur Bioakkumulation. Es wird ein PNEC-Wert von 0,1 ng/L vorge-
schlagen (ARCEM, 2003, Seite III/24), wobei es nicht sicher ist, dass bei der EE2-
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Konzentration von 0,1 ng/L keine Produktion von Vitellogenin stattfinden kann 
(Purdom et al., 1994). 
Elimination von EE2 bei der Abwasserbehandlung 
Über die Abbaubarkeit des EE2 unter aeroben Bedingungen liegen widersprüchliche 
Daten vor. In Batchversuchen mit Belebtschlamm erwies sich EE2 als persistent 
(Ternes et al., 1999). In einer anderen Studie wurden jedoch 90% EE2 nach 48 h 
Inkubation mit Belebtschlamm eliminiert (Joss et al., 2004). Eine weitere Quelle be-
richtet, dass EE2 erst nach 10 d Inkubation nicht mehr im Überstand des Be-
lebtschlammes nachweisbar war (Filipov et al., 2002). Unter anaeroben Bedingungen 
wird EE2 nicht abgebaut (Filipov et al., 2002; Joss et al., 2004). Deswegen ist im 
Faulschlamm und im anaeroben Sediment eine Akkumulation von EE2 zu erwarten. 
In Batchversuchen mit Flusswasser (Jurgens et al., 2002) wurde nachgewiesen, 
dass EE2 von Flussmikroorganismen metabolisiert werden kann, wobei dieser Pro-
zess mehrere Tage in Anspruch nimmt (Halbwertszeit von 17 d). Außerdem wurde 
eine EE2-Abnahme im Flußwasser infolge der Photolyse nachgewiesen (Halbwerts-
zeit von ca. 10 d), was bei der niedrigen biochemischen Abbaurate eine bedeutende 
Eliminationsmöglichkeit darstellt (Jurgens et al., 2002). 
Im Kläranlagenzulauf liegen ca. 26% der EE2-Gesamtfracht in konjugierter Form vor 
(Adler et al., 2001). Die Glucuronide werden relativ schnell gespalten (Wegener et 
al., 1999), aber dieser Prozess verlangsamt den biochemischen Abbau zusätzlich. 
Bei der Beprobung von großtechnischen Abwasserreinigungsanlagen wurden aller-
dings sehr hohe EE2-Eliminationsraten (> 92%) in konventionellen sowie in Memb-
ranbelebungsanlagen gemessen (Hegemann et al., 2002). In einer Tropfkörperanla-
ge wurden dagegen nur 36% EE2 aus der wässerigen Phase entfernt (Hegemann et 
al., 2002). In einem Festbettreaktor konnten 60-80% EE2 eliminiert werden (Joss et 
al., 2004). Da in dieser Studie der Schlammpfad nicht betrachtet wurde, können die 
durch den biochemischen Abbau und durch den Austrag mit dem Klärschlamm elimi-
nierte EE2-Frachtanteile nicht ermittelt werden. 
Andersen et al. (2003) beschreiben eine vollständige EE2-Bilanzierung in der wässe-
rigen Phase und im Schlamm einer großtechnischen konventionellen Kläranlage 
(tTS = 11-13 d). Von 8,2 ng/L EE2 im Zulauf (Bestimmungsgrenze 1 ng/L) wurden 
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> 90% aus der wässerigen Phase eliminiert. Die EE2-Konzentration in dem anaerob 
stabilisierten Schlamm lag unter 1,5 ng/gTS. Da die gemessenen Konzentrationen 
sehr nah an der Bestimmungsgrenze lagen, konnten die Eliminationsraten allerdings 
nicht genau angegeben werden (Andersen et al., 2003). Bei Versuchen in Laborklär-
anlagen (tTS = 5-34 d) mit synthetischem Abwasser wurde EE2 extern zugegeben, 
um den Einfluss von Konjugaten zu unterbinden. Die EE2-Entfernung aus der wässe-
rigen Phase betrug hierbei 60-70% (ARCEM, 2003, Seite IV/77). 
Während einer getrennten aeroben thermophilen Schlammstabilisierung wurde keine 
Abnahme von EE2 festgestellt (Bilitewski et al., 2002). In der gleichen Studie wird 
jedoch über den Abbau von EE2 unter anaeroben Bedingungen berichtet. Da bishe-
rige oben beschriebene anaerobe Abbauversuche zu keiner Metabolisierung von 
EE2 führten, ist es anzuzweifeln, dass die EE2-Konzentration im Faulbehälter ver-
mindert wird.  
Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass EE2 während der Abwasserreini-
gung nur unzureichend eliminiert werden kann. Hierbei ist das hohe Schlammalter 
von Vorteil. Das Verhalten von EE2 in MBA soll näher untersucht werden. Für Mikro-
filtrationsmembranen wurde von Wintgens et al. (2004) ein EE2-Rückhalt von 63% 
gemessen. Es ist allerdings nicht klar, ob die Elimination auf die Adsorption an der 
Membran, den Rückhalt von Feststoffen oder sonstiges zurückzuführen ist, da die 
Poren einer MF-Membran zu groß sind, um EE2 zurückzuhalten. Außerdem ist zu 
überprüfen, ob eine gute EE2-Elimination in MBR durch eine Aufkonzentrierung von 
EE2-abbauenden Mikroorganismen erreicht werden kann. Es fehlen bisher Daten 
über die EE2-Sorption an verschiedenen Schlämmen sowie über das Verhalten von 
EE2 während der Schlammkonditionierung und Entwässerung. 
3.3 Eigene Untersuchungen zum Verhalten von Modellspurenstoffen bei der 
Abwasserbehandlung 
Die bisher vorhandenen Informationen zu den Modellspurenstoffen reichen für eine 
zuverlässige Beschreibung ihres Verhaltens bei der Abwasserbehandlung nicht aus. 
Überwiegend liegt es an der fehlenden Möglichkeit, die Anlagen mit konstanten Kon-
zentrationen von Spurenstoffen parallel zu beschicken, den sorbierten Anteil analy-
tisch sicher nachzuweisen sowie die Verflüchtigung, den biologischen Abbau zu CO2 
und die Entstehung von Metaboliten quantitativ erfassen zu können. Im Rahmen die-
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ser Arbeit wurden daher Untersuchungen sowohl in halbtechnischen Anlagen als 
auch im Labormaßstab durchgeführt und anschließend verglichen.  
Die halbtechnischen Anlagen wurden mit realem Abwasser parallel betrieben. Um 
gleiche und konstante Konzentrationen von Modellspurenstoffen in den Zuläufen der 
Anlagen sicherzustellen, wurden die Modellspurenstoffe in einen Vorratsbehälter mit 
Rohabwasser extern zugegeben. Die Anlagen wurden danach aus dem Vorratsbe-
hälter beschickt. In den Laboruntersuchungen wurden radioaktiv markierte Stoffe 
eingesetzt. Hierdurch konnte eine hohe Genauigkeit (Standardabweichung ≤ ± 3%) 
bei dem Nachweis von Modellspurenstoffen im Abwasser und im Schlamm erreicht 
werden. Bei den Abbauversuchen konnten außerdem die mineralisierten und die me-
tabolisierten Anteile radioaktiv markierter Modellspurenstoffe zuverlässig quantifiziert 
und charakterisiert werden. 
3.3.1 Dialysestudien zur Sorption von radioaktiv markiertem Bisphenol A an 
einem Referenzschlamm 
Um die Elimination organischer Spurenstoffe durch die Sorption und den Austrag mit 
verschiedenen Schlämmen abschätzen zu können, muss die Abhängigkeit des Fest-
stoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten von der Konzentration eines Modellspurenstof-
fes sowie von dem Trockensubstanzgehalt des Schlammes (TS) bekannt sein. Da 
bisher keine standardisierte Methode zur Bestimmung erwähnter Abhängigkeiten 
vorhanden ist, musste eine solche anhand vorhandener Lösungen verwandter Auf-
gaben entwickelt werden. Die Untersuchungen wurden in speziell entworfenen Dialy-
sezellen (Höllrigl-Rosta et al., 2003) aus Polytetrafluorethylen (PTFE) durchgeführt. 
Eine Zelle besteht aus 2 zylindrischen Hälften zu je 9 mL Nutzvolumen, die durch 
eine Dialysemembran (80 X 80 mm; Trenngrenze: 1 kDa; Firma „Carl Roth GmbH“, 
Karlsruhe) getrennt sind (siehe Abbildung 3.1). 
Jede Hälfte besitzt eine Öffnung, die mit einer PTFE-Schraube verschlossen werden 
kann. Mit Hilfe einer automatischen Pipette können durch die Öffnungen Proben ge-
nommen werden. Die Dialyseapparatur erlaubt es, Sorptionsversuche unter idealen 
Bedingungen durchzuführen, da durch die Trennung der Flüssigkeit von der 
Schlammsuspension mit Hilfe einer Dialysemembran der störende Einfluss von Kol-
loiden beseitigt wird. 
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a) schematische Darstellung einer Dialysezelle b) Schnitt durch eine Dialysezelle 
1 2 
3 4 3 
2 4 
1 
 
1 – linke Dialysehalbzelle mit deionisiertem Wasser; 2 – rechte Dialysehalbzelle mit der 
Schlammsuspension; 3 – PTFE-Schrauben; 4 - Dialysemembran 
Abbildung 3.1.: Dialysezelle 
Um einen Schlamm zu bekommen, dessen Eigenschaften sich im Laufe der Unter-
suchungszeitraum so wenig wie möglich verändern, wurde ein anaerob stabilisierter 
Schlamm aus dem Faulbehälter der Abwasserreinigungsanlage der Stadt Aachen 
(ARA Aachen-Soers) entnommen und mit 1 g/L Natriumazid (NaN3) konserviert. An-
schließend wurde der Schlamm gefriergetrocknet (2 d bei -80°C), gemahlen und ge-
siebt (0,2 mm), um ein homogenes Produkt zu erhalten. Danach wurde der Schlamm 
gegen ein deionisiertes Leitungswasser (Wasseraufbereitungsanlage „Millypore“, 
Bedford, MA, USA) in einem Membranschlauch (Trenngrenze: 1 kDa; Firma „Roth“, 
Karlsruhe) vordialysiert, um alle Ionen und Moleküle, die <1 kDa sind und die Gleich-
gewichtseinstellung während der Versuche beeinflussen können, zu entfernen. Die 
Vordialyse wurde mit 50 g Schlamm in einem 10 L-Behälter mit dreifachem Wasser-
austausch innerhalb von 72 h durchgeführt. Anschließend wurde der Schlamm ge-
friergetrocknet (2 d bei -80°C). Das gewonnene Produkt wurde als Pulver bei +4°C 
gelagert. Der erhaltene Referenzschlamm (RS) besaß die folgenden Eigenschaften: 
GV = 47%; TOC = 21,6%; pH = 7,2 (in wässeriger Lösung). Während der Lagerung 
wurden die Schlammeigenschaften mehrmals kontrolliert. Sie verblieben weit über 
die Versuchszeit konstant. 
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Als Modellsubstanz wurde radioaktiv markiertes Bisphenol A (14C-BPA) ausgewählt, 
weil es im Gegensatz zu NP am PTFE nicht adsorbiert und somit eine vollständige 
Bilanzierung ermöglicht. Außerdem kann bei der Arbeit mit radioaktiv markierten 
Stoffen eine hohe Genauigkeit (S = ± 3%) bei sehr kleinen Probenvolumina (0,5 mL) 
erzielt werden. 
Versuchsdurchführung 
Der Referenzschlamm (0 - 640 mg) wurde in die rechte Hälfte der Dialysezelle ein-
gebracht. Die Hälften wurden zusammengeführt und mit je 7 mL 0,5%-iger NaN3-
Lösung gefüllt. Danach wurden 50 µL des in Methanol gelösten 14C-BPA (uniring-
markiert, spezifische Aktivität 4,73 kBq/µg, radiochemische Reinheit >98%, Firma: 
Hartmann Analytic, Braunschweig) in die linke Hälfte der Dialysezelle zugegeben. 
Die Absolutmenge an Radioaktivität war 77.000 dpm, die sich ergebene BPA-
Konzentration betrug 17 µg/L. Um die BPA-Konzentration variieren zu können, wurde 
in einige Dialysezellen das nicht radioaktive in Methanol gelöste BPA (Rein-
heit >98%, Firma: Sigma-Aldrich, München) gleichzeitig mit 14C-BPA zugegeben.  
Nach der BPA-Zudosierung wurden die Hälften der Dialysezellen bis auf 8 mL mit 
0,5%-iger NaN3-Lösung gefüllt, mit PTFE-Schrauben verschlossen und um ihre Zy-
linderachse langsam rotiert (12 min-1), um eine Diffusion durch die Membran zu ge-
währleisten (siehe Abbildung 3.1). Die Proben wurden nach 2, 24, 48 und 72 h ge-
nommen. Jeder Ansatz wurde in 2 bis 3 Dialysezellen simultan durchgeführt, um e-
ventuelle Ausreißer erkennen zu können. 
Die 0,5 mL-Proben wurden mit 4,5 mL Szintillationsflüssigkeit „Lumasafe Plus” (Lu-
mac LSC BV, Niederlande) vermischt und für 10 min in den Zähler Beckman LS 
5000TD gegeben. Bei dem radioaktiven Zerfall des 14C-BPA entsteht die Beta-
Strahlung. Die Szintillationsflüssigkeit wandelt die Energie der Beta-Strahlung in Pho-
tonen um. Der Zähler Beckman LS 5000TD erfasst die hierbei produzierten Lichtblit-
ze und leitet davon die Radioaktivitätsmenge bzw. die 14C-BPA-Konzentration ab. 
Zur Berücksichtigung der Absorption des Lichtes durch die Probe werden externe 
Standards herangezogen. Bei den durchgeführten Untersuchungen betrug die Ab-
sorption des Lichtes durch die Probe 20-390 dpm. Die Standardabweichung lag unter 
3%. 
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Ergebnisse der Vorversuche 
Vorversuche mit deionisiertem Wasser in beiden Dialysezellen (ohne Schlamm) zeig-
ten, dass BPA weder am PTFE noch an der Membran adsorbiert und dass das Ver-
teilungsgleichgewicht schon nach 24 h Rotation erreicht werden kann. Aus Abbildung 
3.2 ist ersichtlich, dass im Laufe der Zeit das in die linke Hälfte zugegebene radioak-
tive Bisphenol A in die rechte Hälfte diffundiert. Spätestens nach 24 h gleichen sich 
die BPA-Konzentrationen in der linken und in der rechten Hälfte aus. Da in den bei-
den Hälften je 50% der zugegebenen Radioaktivität in der flüssigen Phase wiederzu-
finden waren, fand keine BPA-Sorption an den Materialien der Dialysezellen statt. 
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Abbildung 3.2: BPA-Gleichgewicht in feststofffreien Dialysezellen 
Vorversuche im System Referenzschlamm/ Wasser mit und ohne NaN3 bestätigten, 
dass die Anwesenheit dieser Verbindung in der angewendeten Konzentration von 
0,5% keinen Einfluss auf die Sorption von 14C-BPA hat. Um den Effekt der Methanol-
anwesenheit abzuschätzen, wurde das in Methanol gelöste BPA vor der Befüllung 
der Dialysezellen mit Wasser in die linke Hälfte zugegeben. Das Methanol wurde an-
schließend unter dem Abzug verdampft. Nach der Befüllung mit Wasser wurde die 
gleiche BPA-Verteilung zwischen den Dialysekammern erzielt, wie im Falle der BPA-
Zugabe in den mit Wasser befüllten Dialysezellen. Allerdings zeigten die Vorversu-
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che mit dem Referenzschlamm (RS), dass die Proben, die aus den mit RS-gefüllten 
Dialysekammern gezogen wurden, nicht homogen waren. Deswegen wurde die 14C-
BPA-Konzentration in diesen Kammern aus der applizierten Radioaktivität und aus 
der Radioaktivität, die in der schlammfreien Dialysekammern gemessen wurde, er-
rechnet. 
Variation des RS-Trockensubstanzgehaltes und der BPA-Konzentration 
14Bei einer konstanten C-BPA-Konzentration von 17 µg/L und bei der Variation des 
TS-Gehaltes wurde die in Abbildung 3.3 dargestellte Abhängigkeit des sorbierten 
BPA-Anteils vom TS beobachtet.  
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Abbildung 3.3: Variation des TS-Gehaltes in Dialysezellen bei der BPA-
Konzentration von 17 µg/L. 
Abbildung 3.3 zeigt, dass die sorbierte Menge an BPA mit der TS-Erhöhung nicht 
linear zunimmt. Dies kann durch den Überschuss an freien Adsorptionsplätzen bzw. 
durch eine sehr kleine Anzahl freier BPA-Moleküle bei höheren TS erklärt werden. 
Lai et al. (2000) beobachteten ein ähnliches Sorptionsverhalten von E2 und EE2 an 
Flusssedimenten (TS = 2,4-60 g/L) bei den Steroidkonzentrationen von 100 µg/L. In 
Abbildung 3.4 ist noch deutlicher zu erkennen, dass bei der gleichen BPA-
Konzentration der logarithmierte Schlamm-Wasser-Verteilungskoeffizient 
log K  = 2,09-2,37 dem TS umgekehrt proportional ist. Für die Praxis bedeutet dies, DM
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dass für den gleichen Spurenstoff in einem Vorklärbecken (TS = 0,5 g/L) größere TS-
normierte Verteilungskoeffizienten zu erwarten sind als in einem konventionellen Be-
lebungsbecken (TS = 3,5 g/L), und in einem konventionellen Belebungsbecken grö-
ßere Verteilungskoeffizienten als in einem Membranbioreaktor (TS = 12 - 20 g/L) o-
der einem Faulbehälter (TS = 20 - 40 g/L). 
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Abbildung 3.4: Abhängigkeit des BPA-Verteilungskoeffizienten KDM vom TS 
bei der BPA-Konzentration von 17 µg/L 
Die Variierung der BPA-Konzentration bei TS = 20 g/L (siehe Abbildung 3.5) zeigte, 
dass im abwasserrelevanten Konzentrationsbereich (0-1.000 µg/L) kein bedeutender 
Einfluss der BPA-Konzentration auf die BPA-Verteilung zwischen der festen und der 
flüssigen Phase zu erwarten ist. Der log KDM war der BPA-Konzentration umgekehrt 
proportional, was mit der Abnahme der freien Sorptionsplätze bei der steigenden 
Konzentration korreliert. Die Versuchspunkte wurden in Form einer Isotherme nach 
Freundlich (K =164; 1/n=0.96; R2=0,998) umgerechnet (siehe Gleichung (2.5)f ). Diese 
zeigt beinah eine lineare Abhängigkeit (1/n = 1; K  = KDM f). Daraus folgt, dass der Re-
ferenzschlamm genug Adsorptionsplätze besitzt, und dass keine Sättigung des 
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Schlammes bei den üblichen Umweltkonzentrationen von Spurenstoffen zu erwarten 
ist. 
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Abbildung 3.5: Abhängigkeit des BPA-Verteilungskoeffizienten KDM von der 
BPA-Konzentration beim TS = 20 g/L 
Die errechneten Verteilungskoeffizienten für die BPA-Sorption an den Referenz-
schlamm sind:   
log KDM = 2,09-2,37;   
log KOM = 2,42-2,70;   
log KOC = 2,76-3,03.   
Der ermittelte log KOC stimmt sehr gut mit den Literaturwerten überein (für BPA-
Sorption an Sedimenten log KOC = 2,50-3,18 (Staples et al., 1998)). Daraus folgt, 
dass die Dialysezellen für die Untersuchungen mit Schlamm sehr gut geeignet sind 
und verlässliche Ergebnisse liefern.  
Zusammenfassend ist festzuhalten, dass mit der Erhöhung des TS der BPA-
Verteilungskoeffizient kleiner wird. Die BPA-Konzentration hatte nur einen sehr ge-
ringen Einfluss auf die Verteilung im Vergleich mit TS. Daraus folgt, dass die Be-
stimmung der Verteilung organischer Spurenstoffe zwischen der festen und der flüs-
sigen Phase bei der Abwasserbehandlung mit dem TS des entsprechenden Abwas-
ser- bzw. Schlammstromes durchgeführt werden muss. 
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3.3.2 Schüttelversuche zur Sorption von Modellspurenstoffen an realen 
Schlämmen 
Die Untersuchungen mit dem Referenzschlamm (siehe Kapitel 3.3.1) trugen zu einer 
grundlegenden Beschreibung der Spurenstoffsorption bei. Sie lieferten allerdings 
keine Erkenntnisse darüber, ob das Sorptionsverhalten der Modellspurenstoffe von 
der Schlammbeschaffenheit abhängig ist. Deswegen wurden weitere Versuche zur 
Spurenstoffsorption an verschiedenen Schlämmen durchgeführt. Um die Bedingun-
gen im Kanalnetz und auf der Kläranlage realitätsnah nachzubilden, wurden die 
Sorptionsversuche in Schüttelkolben durchgeführt. Schüttelversuche sind aufwendi-
ger als Dialyseversuche, haben allerdings einige Vorteile: 
- in Schüttelversuchen wird die Geschwindigkeit der Sorption von Diffusionspro-
zessen durch die Dialysemembran nicht beeinflusst; 
- reale Schlämme können ohne Aufbereitung bzw. Änderung der Schlammeigen-
schaften in Schüttelkolben eingesetzt werden. 
Um die Sorptionsvorgänge bei realistischen Konzentrationen mit hoher Genauigkeit 
zu untersuchen, kamen bei den Schüttelversuchen folgende radioaktiv markierte 
Modellspurenstoffe zum Einsatz: 
1) Bisphenol A (14C-BPA, uniringmarkiert, spezifische Aktivität 4,73 kBq/µg, radio-
chemische Reinheit >98%, Firma: Hartmann Analytic, Braunschweig); 
2) 3‘5‘3-Nonylphenol-Isomer (14C-3‘5‘3‘-NP, uniringmarkiert, spezifische Aktivität 
0,88 kBq/µg, radiochemische Reinheit >98%, synthetisiert am Lehrstuhl für Biolo-
gie V der RWTH Aachen (Vinken et al., 2002)); 
3) 17α-Ethinylestradiol (14C-EE2, 4-14C-markiert, radiochemische Reinheit >98%; 
spezifische Aktivität 6,377 kBq/µg; Firma: Schering AG, Schweiz). 
E2 wurde nicht eingesetzt, weil EE2 und E2 eine sehr ähnliche chemische Struktur 
sowie KOW und KOC besitzen (Lai et al., 2000). Es ist zu erwarten, dass sie sich bei 
der Sorption an Schlämmen ähnlich verhalten. 
Die Versuche wurden mit Rohabwasser (RA), Primärschlamm (PS), Belebtschlamm 
(BS) und Faulschlamm (FS) der Abwasserreinigungsanlage Aachen-Soers (ARA Aa-
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chen-Soers) sowie mit dem Referenzschlamm (RS) (siehe Kapitel 3.3.1) und dem 
Schlamm aus einem Membranbioreaktor (MBR-S), der mit dem Abwasser der ARA 
Aachen-Soers beschickt wurde, durchgeführt (siehe Tabelle 3.2). 
Tabelle 3.2: Eigenschaften von untersuchten Abwassermedien 
 TS [g/L] GV [%] OS [g/L] TOC [%] TOC [g/L] pH 
RA 0,49 88 0,44 40,8 0,20 6,5 
PS 7,3 80 5,8 40,8 3,0 6,5 
BS 4,4 65 2,9 35,4 1,6 7,5 
MBR-S 14,4 74 10,7 37,8 5,4 7,5 
FS 22,7 52 11,8 24,0 5,4 7,8 
RS 20,0 47 9,4 21,6 4,3 7,2 
 
Bei den Schlämmen wurden der Trockensubstanzgehalt (TS), der Glühverlust (GV) 
und der gesamte organische Kohlenstoff (TOC) nach dem deutschen Einheitsverfah-
ren (DEV, 2002) analysiert. Die Daten sind in Tabelle 3.2 zusammengestellt. Die 
Schlämme wurden mit NaN3 konserviert und kühl (+ 4°C) gelagert. 
Durchführung von Schüttel- und Absetzversuchen 
Die Versuchsdurchführung erfolgte im Labormaßstab. Verschließbare Zentrifugen-
röhrchen aus Glas wurden bis zur Hälfte mit 50 mL Schlamm gefüllt. Danach wurde 
zum Schlamm 14C-Modellspurenstoff in 50 µL Methanol zugegeben (17-32 µg/L 14C-
BPA; 448 µg/L 14C-NP; 18,7 µg/L 14C-EE2). Die Zentrifugenröhrchen wurden an-
schließend 0,5, 24 und 48 h geschüttelt (120 U/min) und abzentrifugiert (30 min bei 
1800 g). Der Überstand wurde beprobt und wie in Kapitel 3.3.1 analysiert. Am Ende 
des Versuches wurden die Zentrifugenröhrchen mit Methanol extrahiert, um den an 
der Glaswand adsorbierten Anteil zu ermitteln. Alle Versuche wurden mit 2 bis 3 Pa-
rallelansätzen durchgeführt, um eventuelle Ausreißer erkennen zu können. Die Ver-
teilungskoeffizienten wurden nach den Gleichungen (2.2)-(2.4) ermittelt. Am Ende 
der Sorptionsversuche wurde der Überstand dekantiert und mit deionisiertem Wasser 
ersetzt. Anschließend wurden die Feststoffe resuspendiert, geschüttelt und wieder 
abzentrifugiert, um Aussagen über die Desorptionsgeschwindigkeit machen zu kön-
nen. 
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Zur Beurteilung der Elimination von Spurenstoffen durch eine Sorption an Primär-
schlamm und Belebtschlamm unter realitätsnahen Bedingungen wurden Absetzver-
suche durchgeführt. Dazu wurden 75 mL Rohabwasser und 75 mL Belebtschlamm 
(siehe Tabelle 3.2) in 100 mL-Zentrifugenröhrchen (h = 0,1 m; je 3 Parallelansätze) 
gegeben und mit in Methanol gelöstem 14C-BPA versetzt. Nach 0,5 und 24 h Schüt-
telzeit (120 U/min) wurden homogenisierte Proben genommen. Des Weiteren wurde 
der Überstand 15, 30, 45, 60, 90 und 120 Minuten nach Beginn des Absetzvorgan-
ges mittels einer automatischen Pipette beprobt. Vorversuche zeigten, dass für die 
Nachbildung der Absetzvorgänge sich BPA am besten eignete. Es sorbierte nicht an 
der Glaswand, sondern ausschließlich an suspendierten Stoffen. Somit konnte ange-
nommen werden, dass die Abnahme der Radioaktivität im Überstand nur durch die 
Sedimentation der Schlammteilchen bedingt ist. 
Ergebnisse der Schüttelversuche 
Erste Proben wurden nach 0,5 h Schütteln genommen. Eine starke und schnelle 
(<0,5 h) BPA-Sorption ging bei den Versuchen mit manchen Schlämmen (MBR-S, 
BS, PS) nach 24 bzw. 40 h Schütteln in eine langsame Desorption über (siehe 
Abbildung 3.6). Hierbei war eine gute Übereinstimmung zwischen den parallelen An-
sätzen zu verzeichnen. Ein ähnliches Verhalten von E2 und EE2 wurde bei der Sorp-
tion an Flusssedimenten beobachtet (Lai et al., 2000). Dies wird durch den Anstieg 
der Konzentration gelöster organischer Substanzen (DOM) während des Versuches 
infolge des Schüttelns erklärt. Man vermutet, dass die Östrogene an großen organi-
schen Molekülen adsorbieren und dadurch in erhöhter Konzentration in der Lösung 
bleiben können (Höllrigl-Rosta et al., 2003; Johnson et al., 1998). Die BPA-Sorption 
am Faulschlamm nimmt im Laufe der Zeit zu. Dies könnte dadurch erklärt werden, 
dass BPA-Moleküle langsam in die Schlammteilchen hineindiffundieren können, oder 
dass kein Anstieg der DOM-Konzentration im FS-Überstand stattfindet. 
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Abbildung 3.6: BPA-Sorptionskinetik während der Schüttelversuche 
Um einheitliche Werte für alle Schlämme zu erreichen, werden die Verteilungskoeffi-
zienten nach 24 h Schütteln berechnet (siehe Tabelle 3.3).  
Tabelle 3.3: Logarithmierte Verteilungskoeffizienten von BPA, NP und EE2 für 
ein Rohabwasser und verschiedene Schlämme (Standardabwei-
chung < 3%). 
log KDM log KOM log KOC 
BPA NP EE2 BPA NP EE2 BPA NP EE2 
2,15 3,27 2,33 2,21 3,32 2,39 2,54 3,66 2,72 RA 
1,87 2,59 2,17 1,96 2,68 2,27 2,26 2,97 2,56 PS 
2,24 3,25 2,43 2,43 3,44 2,61 2,69 3,70 2,87 BS 
2,16 3,11 2,47 2,29 3,24 2,60 2,58 3,53 2,89 MBR-S 
2,10 2,37 2,13 2,38 2,65 2,44 2,72 2,99 2,78 FS 
2,22 3,66 2,54 2,54 3,99 2,87 2,90 4,34 3,22 RS 
 
Die Versuche mit dem Austausch des Überstandes zeigten, dass die Desorption 
größtenteils schon nach 0,5 h Schütteln stattfindet. Dies bedeutet, dass bei der Be-
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schreibung des Verhaltens der Spurenstoffe in einem Belebungsbecken oder einem 
Membranbioreaktor von einem Verteilungsgleichgewicht auszugehen ist, weil die 
Aufenthaltszeit mehrere Stunden beträgt. Deswegen können die Sorptionsvorgänge 
und die Spurenstoffverteilung zwischen der festen und der flüssigen Phase in Bele-
bungsbecken mit Hilfe der Gleichgewichts-Verteilungskoeffizienten vorhergesagt 
werden. 
Die Ergebnisse zeigen, dass sich die Verteilungskoeffizienten für jeden Stoff und für 
jeden Schlamm unterscheiden, auch wenn sie auf den Gehalt an organischer Sub-
stanz (OM) oder an organischem Kohlenstoff (OC) normiert sind (siehe Tabelle 3.3). 
Dies kann an der Struktur und Zusammensetzung des Schlammes liegen. Zum Bei-
spiel enthält der untersuchte Primärschlamm viele Fette und weniger Eiweiß 
(C/N = 15,4), der Belebtschlamm enthält dagegen mehr Bakterienzellen und somit 
mehr Proteine (C/N = 5,3). Anscheinend haben alle drei Modellsubstanzen eine grö-
ßere Affinität zur Zellmembran als zum Fett, weil die Verteilungskoeffizienten für Be-
lebtschlämme (BS und MBR-S) höher sind als für Primärschlamm. Außerdem kann 
die spezifische Oberfläche des Schlammes eine große Rolle bei der Sorption spie-
len. Der Referenzschlamm besaß beispielsweise die besten Sorptionseigenschaften 
für alle Modellspurenstoffe. Dies ist nicht zuletzt auf eine hohe spezifische Sorption-
soberfläche zurückzuführen (RS wurde gemahlen und gesiebt, siehe Kapitel 3.3.1). 
Der Vergleich der log KDM-Werte für das Rohabwasser und den zugehörigen Primär-
schlamm zeigt einen großen Einfluss des TS auf die Verteilung der Modellspuren-
stoffe zwischen der festen und der flüssigen Phase. Obwohl die Zusammensetzung 
der Feststoffe in beiden Medien gleichartig ist, sind die Verteilungskoeffizienten für 
das RA größer als für den PS. In Kapitel 3.3.1 wurde eine ähnliche Abhängigkeit der 
Verteilungskoeffizienten von TS durch den Überschuss an Sorptionsplätze bei den 
höheren TS erklärt. Dies erklärt auch die etwas kleineren Verteilungskoeffizienten für 
MBR-S (TS = 14,4 g/kg) im Vergleich mit BS (TS = 4,4 g/kg). 
Zur Sorption von Modellspurenstoffen an verschiedenen Medien sind viele Daten in 
der Literatur vorhanden. In Tabelle 3.4 sind logarithmierte Verteilungskoeffizienten 
für die Modellspurenstoffe aus verschiedenen Literaturquellen zusammengestellt. 
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Tabelle 3.4: Logarithmierte Verteilungskoeffizienten der Modellspurenstoffe 
nach verschiedenen Literaturstellen 
 log KDM log KOM log KOC log KOW
BPA 3,1-3,4(1) 4,2(3) 2.50-3.18(4) 3,4(4)
NP 2,9-3,3(1) 3,3(3) 4.0(5) 4,48(7)
E2 3,1-3,3(1); 2,84(8) 3,0(3); 3,02(8) 3.5(6); 3,30(8) 3,94(6)
EE2 2,9-3,1(1); 2,4-2,5(2); 2,84(8) 3,0(3); 3,03(8) 3.8(6); 3,31(8) 4,15(6)
(1)(ARCEM, 2003), (2)(Siegrist et al., 2003), (3)(Kroiß et al., 2003), (4)(Staples et al., 
1998), (5)(Höllrigl-Rosta et al., 2003), (6)(Lai et al., 2000), (7)(EUR20387/EN, 2002), 
(8)(Clara et al., 2004). 
Bei dem Vergleich der ermittelten Werte aus Tabelle 3.3 mit den KOC-Werten aus 
Tabelle 3.4 ist ersichtlich, dass die ermittelten Verteilungskoeffizienten mit den Litera-
turwerten gut korrelieren. Außerdem gilt das Verhältnis K(NP) > K(EE2) > K(BPA) 
sowohl für die log KOW– und log KOC–Werte aus der Literatur als auch für die ermittel-
ten Verteilungskoeffizienten. Die log KDM- und log KOM–Werte gemäß Tabelle 3.4 für 
die Sorption von BPA am Belebtschlamm (Konzentrationsbereich 0,001-10 µg/L) sind 
viel höher als die eigenen Verteilungskoeffizienten, korrelieren untereinander nicht 
und kommen im Bereich von log KOC und log KOW, die in Literatur zu finden sind (sie-
he Tabelle 3.4).  
Der log KDM(EE2) von 2,4-2,5, der für Primärschlamm und Belebtschlamm bestimmt 
wurde (Siegrist et al., 2003), erscheint mehr überzeugend. Die von Kroiß, et al., 
(2003) angegebenen KOM-Werte für Schlämme zeigen auch eine gute Übereinstim-
mung mit eigenen Werten und mit log KOW. Nur der dort ermittelte Verteilungskoeffi-
zient für BPA erscheint viel zu hoch. Abschließend kann festgestellt werden, dass die 
ermittelten Verteilungskoeffizienten für NP, BPA, E2 und EE2 gut miteinander und 
den meisten Literaturdaten korrelieren. Sie können deshalb für die Abschätzung des 
Verhaltens der Modellspurenstoffe bei der mechanisch-biologischen Abwasserbe-
handlung herangezogen werden. 
BPA-Elimination in Vor- und Nachklärbecken 
Zur Beurteilung der maximal möglichen Elimination von Spurenstoffen durch die Ab-
trennung des Primär- und Belebtschlammes wurden in 0,1 m-hohen Zentrifugenröhr-
chen mit dem Durchmesser von 0,03 m Absetzversuche durchgeführt. In Abbildung 
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3.7 ist die Abnahme der Konzentration von BPA im Überstand über die Dauer des 
Absetzprozesses dargestellt.  
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Abbildung 3.7: Elimination von BPA aus dem Rohabwasser bei dem Ab-
setzvorgang 
Abbildung 3.7 zeigt, dass nach 1,5 h die BPA-Konzentration im Überstand nicht wei-
ter abnimmt. Dies korreliert mit der Erkenntnis, dass alle absetzbaren suspendierten 
Stoffe innerhalb von 2 h Aufenthaltszeit aus der flüssigen Phase eliminiert werden 
können. Die anschließende Zentrifugation änderte die Verteilung nicht. Hiermit be-
trägt die maximal mögliche BPA-Elimination bei der Vorklärung ca. 6-7% der BPA-
Zulauffracht. In großtechnischen Kläranlagen (Hegemann et al., 2002) wurden für 
BPA die Eliminationsraten von 4,4-19% (Medianwert) in Vorklärbecken ermittelt. Die 
relativ große Streung der Werte kann auf die ungleichmäßige Strömungsaufteilung in 
realen Anlagen zurückgeführt werden. Für die anderen Modellspurenstoffe sind hö-
here Eliminationsraten bei der Vorklärung zu erwarten als für BPA, da ihre Vertei-
lungskoeffizienten etwas größer sind als der von BPA. In realen Anlagen wurden 
23% E2 und 75% EE2 (Medianwerte) bei der Vorklärung eliminiert (Hegemann et al., 
2002), wobei 75% zu hoch erscheinen. 
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Die in den Absetzversuchen ermittelte maximale BPA-Elimination korreliert mit der 
BPA-Verteilung, die mit Hilfe des BPA-Verteilungskoeffizienten für das Rohabwasser 
ermittelt werden kann (siehe Tabelle 3.3). Daher kann die Elimination der Modellspu-
renstoffe in einem Vorklärbecken mit Hilfe der Verteilungskoeffizienten aus Tabelle 
3.3 und der Menge des sedimentierten Schlammes abgeschätzt werden. 
Bei dem Absetzversuch mit Belebtschlamm änderte sich die BPA-Verteilung schon 
nach 0,5 h nicht mehr (55% BPA im Überstand). Um den Einfluss der restlichen Kol-
loide auf die BPA-Verteilung zu bestimmen, wurde der Überstand filtriert (0,2 µm). 
Parallel wurde der nicht filtrierte Überstand analysiert. Sowohl bei den Absetzversu-
chen mit dem Rohabwasser als auch mit dem Schlamm war der Einfluss der Kolloide 
auf die BPA-Verteilung nicht signifikant. Die ermittelten Verteilungskoeffizienten ent-
sprachen den aus den Schüttelversuchen (siehe Tabelle 3.3). 
Abschließend kann festgestellt werden, dass die Sorption und Desorption der Mo-
dellspurenstoffe sehr schnell stattfinden. Daher können zur Beschreibung von Sorp-
tionsprozessen bei der Abwasser- und Schlammbehandlung Verteilungskoeffizienten 
eingesetzt werden, da in jeder Behandlungsstufe von einem Verteilungsgleichge-
wicht auszugehen ist. Die Verteilungskoeffizienten für verschiedene Schlämme wur-
den bestimmt und mit Literaturwerten verglichen. Hierbei wurde eine gute Überein-
stimmung der Versuchsergebnisse mit Literaturwerten beobachtet. Es wurde festge-
stellt, dass sich die Sorptionseigenschaften untersuchter Schlämme bedeutend un-
terscheiden und nicht unbedingt mit OS oder OC korrelieren. Deswegen können die 
KOC- oder KOM-Werte eines Spurenstoffes für die Beschreibung der Sorption an an-
deren Schlämmen nur bedingt eingesetzt werden. Die Absetzversuche zeigten, dass 
die in den Schüttelversuchen ermittelten Verteilungskoeffizienten für die Abschät-
zung der Eliminationsleistung des Vor- und Nachklärbeckens eingesetzt werden 
können. 
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3.3.3 Aerober Abbau von Modellspurenstoffen in Batchversuchen 
Für die Elimination organischer Verbindungen bei der kommunalen Abwasserbe-
handlung ist der biochemische Abbau in einer biologischen Reinigungsstufe maßge-
bend. In den meisten Kläranlagen wird der gesamte Abwasserstrom in einem aero-
ben Bioreaktor behandelt. Es ist allerdings nur schwer bestimmbar, ob dabei organi-
sche Spurenstoffe zu CO2, H2O und Biomasse abgebaut oder nur in andere, mögli-
cherweise noch gefährlichere Stoffe umgewandelt werden. Eine weitere Schwierig-
keit besteht in der Abgrenzung zwischen dem biochemischen Abbau und der Sorpti-
on am Schlamm. Die Standardtests zur Untersuchung des biochemischen Abbaus 
organischer Verbindungen (RL-88/302/EEC, 1988; RL-92/69/EEC, 1992) beantwor-
ten diese Fragen nur teilweise, zumal diese Tests nur für die gut löslichen nicht flüch-
tigen Stoffe in relativ hohen Konzentrationen (ab 10 mg/L) geeignet sind.  
Um den aeroben Abbau von Spurenstoffen in realitätsnahen Konzentrationen zu be-
urteilen und dabei die Sorption und Mineralisierung von der Ausgangssubstanz sowie 
die Entstehung von Metaboliten quantifizieren zu können, wurden Untersuchungen in 
Batchreaktoren unter Einsatz von radioaktiv markierten Modellspurenstoffen durch-
geführt. Es wurde ein relativ leicht abbaubarer (14C-BPA, siehe Kapitel 3.3.2) und ein 
schwer abbaubarer (14C-EE2, siehe Kapitel 3.3.2) Modellspurenstoff ausgewählt. Für 
die Untersuchungen wurde eine spezielle Anlage entworfen und aufgebaut (siehe 
Abbildung 3.8). 
Um einen direkten Vergleich der Abbaugeschwindigkeiten der Modellspurenstoffe zu 
ermöglichen, wurden die Versuche parallel mit dem gleichen Belebtschlamm in ei-
nem temperierten Raum bei 25°C durchgeführt. Der Belebtschlamm (TS = 3,45 g/L, 
GV = 72%) wurde aus der Nitrifikationszone der ARA Aachen-Soers entnommen. Zur 
Vermeidung von Veränderung der Schlammbeschaffenheit wurde die Schlammmen-
ge von 50 mL innerhalb von vier Stunden nach der Entnahme und der jeweilige in 
50 µL Methanol gelöste Modellspurenstoff in 100 mL-Flaschen gefüllt. Dies führte zu 
den folgenden Konzentrationen: 246 µg/L 14C-BPA; 543 µg/L 14C-EE2. Die Flaschen 
wurden ständig belüftet und bei 25°C im Dunkelraum inkubiert, um die Entstehung 
von Algen zu vermeiden. 
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Abbildung 3.8: Aufbau für die aeroben Batchversuche 
14Um die beim biochemischen Abbau der Modellspurenstoffe freigesetzte CO2–
Menge quantifizieren zu können, wurde die Abluft durch NaOH-Fallen durchgeleitet 
(siehe 14Abbildung 3.8). Bei der Reaktion von CO  mit NaOH entstehen NaH14CO2 3 
und Na 14CO2 3, die in der Lösung bleiben. Die Radioaktivität kann mit Hilfe eines 
Szintillationszählers erfasst werden (siehe Kapitel 3.3.1). Zu Beginn dieser Versuche 
wurde die chemisch gebundene 14CO2–Menge jede Stunde und danach im Abstand 
von mehreren Stunden gemessen. 
Für jeden Modellspurenstoff wurden zwei parallele biotische Ansätze und ein abioti-
scher Ansatz verwendet. Die abiotischen Bedingungen wurden durch die Autoklavie-
rung des Belebtschlammes (20 min bei 120°C) und anschließende Zugabe von NaN3 
(0,5%) erreicht. Der erste biotische Ansatz wurde nach der Zudotierung der radioak-
tiv markierten Substanzen 40 h inkubiert, der zweite 9 d. Der abiotische Ansatz wur-
de 9 d inkubiert. 
Nach der Inkubation wurden alle Ansätze dreimal mit Ethylacetat (technischer Rein-
heitsgrad) extrahiert (flüssig/flüssig Extraktion) und bei 2.000 g während 30 min ab-
zentrifugiert. Die Radioaktivität in der wässrigen und in der organischen Phase wurde 
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direkt gemessen (vgl. Kapitel 3.3.1). Die feste Phase wurde unter dem Abzug ge-
trocknet und im Biological Oxidizer OX500 (RJ, Harvey Instruments Corporation, Pa-
ckard USA) bei 900°C verbrannt. Vor der Verbrennung wurde der Oxidizer mittels 
externer radioaktiver Standards kalibriert. Die Wiederfindungsraten waren >95%.  
Die Verbrennung fand 3 min lang in einer Sauerstoffatmosphäre (Sauerstoffstrom 
350 mL/min) statt. Dabei wurde die gesamte radioaktive Substanz zu 14CO2  und 
14CO umgewandelt. Der 14CO-Anteil wurde mittels einer Katalysatorenreihe bei 
650°C quantitativ zu 14CO2 umgesetzt. Mittels eines Stickstoffstroms wurde die ge-
sammelte 14CO2-Menge durch ein Szintillationsgefäß mit den Oxidizer-Cocktail „Car-
bomax“ (Lumac∗LSC BV) geperlt. Hierbei wurde das 14CO2 im Cocktail chemisch 
gebunden. Anschließend wurden die Szintillationsgefäße für 10 min in den Szintillati-
onszähler Beckman LS 5000TD gegeben, um die 14CO2–Menge zu quantifizieren 
(vgl. Kapitel 3.3.1).  
Die gewonnenen Extrakte wurden in eine HPLC-Anlage (Hochleistungsflüssigkeits-
Chromatographie, 1100 Hewlett Packard), die mit einem UV-Detektor und einem Ra-
dioaktivdetektor gekoppelt wurde, injiziert (100 µL). Somit konnte die restliche Radio-
aktivität charakterisiert werden. Die Trennung erfolgte auf einer Nucleosil-Säule 100-
5C18, 250∗4 mm (CS Chromatography, Langerwehe) bei 35°C und einer Durchfluss-
rate von 0,2 mL/min. Als Elutionsphase wurden Acetonitril (A) und Wasser (W) ver-
wendet. Die Proben wurden mit Hilfe des folgenden Gradientenprogramms analy-
siert: Anfangsbedingungen 30% A in W, danach ein linearer Gradient zu 50% A in W 
während 12 min, ein linearer Gradient zu 95% A in W während 2 min, isokratisch 
95% A in W während 4 min. Am Ende wurde das System zu den Ausgangsbedin-
gungen (30 % A in W) innerhalb von 5 min zurückgestellt und für weitere 7 min bei 
dieser Einstellung betrieben. UV-Messungen wurden bei 210 nm und 281 nm durch-
geführt. 
Ergebnisse der Inkubation von 14C-BPA und 14C-EE2 mit Belebtschlamm 
Die 14CO2-Produktion während des Versuches ist in Abbildung 3.9 dargestellt. Da 
keine Abbauverzögerung stattfand, kann angenommen werden, dass die Be-
lebtschlammbiozönose sich nicht anpassen musste und konstitutiv BPA und EE2 
metabolisieren konnte. Da die beiden Modellspurenstoffe an den phenolischen Rin-
gen markiert wurden, beweist die 14CO2-Produktion, dass die phenolische Struktur 
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von EE2 und mindestens ein phenolischer Ring von BPA von den Mikroorganismen 
metabolisiert wurde (in den abiotischen Ansätzen wurde kein 14CO2 gebildet). Da die 
östrogene Wirkung mit der intakten Struktur des Spurenstoffes und vor allem mit der 
Funktion phenolischer Ringe zusammenhängt (Tabira et al., 1999), ruft die Zerstö-
rung eines Ringes den Verlust der östrogenen Wirksamkeit der Modellspurenstoffe 
hervor. Aus dem Verlust der östrogenen Wirksamkeit folgt allerdings nicht, dass die 
Abbauprodukte keine Toxizität aufweisen können. 
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14Abbildung 3.9: Kumulierte CO2-Produktion in aeroben Batchansätzen in % der 
gesamt applizierten Radioaktivität. Die Standardabweichung 
zwischen den parallelen Ansätzen < 1%. 
14Aus Abbildung 3.9 ist ersichtlich, dass die Mineralisierung von C-BPA schneller als 
die von 14C-EE2 verläuft. Die maximale 14 14CO -Produktionsrate von 0,9 %/h für 2 C-
BPA wird schon nach 6–8 h Inkubation erreicht (siehe Abbildung 3.10). Da anschei-
nend keine Hemmung des BPA-Abbaus durch die Präsenz anderer organischer Stof-
fe auftritt (der Abbau fängt ohne Verzögerung an), ist zu erwarten, dass auch in ei-
nem Bioreaktor BPA gut metabolisiert wird. Beim EE2-Abbau ist die maximale 14CO2-
Produktionsrate (0,23 %/h) erst nach 18 h Inkubation zu verzeichnen (siehe 
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Abbildung 3.10). Dies deutet auf eine Verzögerung der EE2-Mineralisierung hin. Die 
Verzögerung kann durch die Anwesenheit eines leicht verfügbaren Substrates, durch 
die Bildung persistenter Metabolite, durch eine sehr kleine Konzentration von EE2-
abbauenden Mikroorganismen im Belebtschlamm (Joss et al., 2004) oder durch ei-
nen mehrstufigen Abbau hervorgerufen sein, an dem mehrere Bakterienstämme be-
teiligt sind. Die Ergebnisse bestätigen die Aussagen über eine schwere Abbaubarkeit 
von EE2 und erklären außerdem die niedrigen EE2-Eliminationsraten aus dem kom-
munalen Abwasser, die in der Literatur zu finden sind (Andersen et al., 2003; Jur-
gens et al., 2002). 
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14Abbildung 3.10: Geschwindigkeit der CO2-Produktion in den ersten 48 h 
nach dem Versuchsbeginn 
Nach der Aufbereitung der Ansätze wurde eine Bilanzierung durchgeführt (siehe Ab-
bildung 3.11 und Abbildung 3.12). Die Wiederfindungsraten der applizierten Radioak-
tivität betrugen in der Summe 83-101%. Bis zu 70% der applizierten Radioaktivität 
wurden nach der Extraktion biotischer Ansätze in der festen Phase wiedergefunden. 
71 
0
20
40
60
80
100
120
Extrakt Überstand Feststoff CO2 Summe
R
ad
io
ak
tiv
itä
t [
%
]
BPA 40 h BPA 9 d BPA autoklaviert
 
 
Abbildung 3.11: Wiederfindung der applizierten Radioaktivität nach der Inku-
bation von 14C-BPA mit Belebtschlamm 
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Abbildung 3.12: Wiederfindung der applizierten Radioaktivität nach der Inku-
bation von 14C-EE2 mit Belebtschlamm 
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Bei der Bearbeitung abiotischer Ansätze konnten ca. 80% der Radioaktivität in den 
Extrakten nachgewiesen werden (siehe Abbildung 3.11 und Abbildung 3.12). Die 
nicht extrahierbaren unveränderten Modellspurenstoffe hatten nur einen kleinen An-
teil (bis 20%). Daraus folgt, dass in der festen Phase biotischer Ansätze ein Teil der 
applizierten Radioaktivität auf den Einbau von 14C-Atomen in die Biomasse zurückzu-
führen ist, da der nicht extrahierbare Radioaktivitätsanteil in biotischen Ansätzen um 
ca. 40-50% größer ist als in den abiotischen Ansätzen. Dies bedeutet, dass der tat-
sächlich metabolisierte Anteil um 40 bis 50% höher sein kann, als es alleine aus der 
14CO2-Produktion ermittelt wurde. 
Beim EE2-Abbau durch die Belebtschlamm-Biozönose lag die 14CO2-Produktion 
(4,4±0,5% nach 24 h) niedriger als manche Literaturwerte: 20,2±11% nach 24 h 
(Layton et al., 2000). Layton et al. (2000) haben allerdings keine Daten über die In-
korporation der Radioaktivität in die Biomasse angegeben. Deswegen können keine 
Rückschüsse über die Gesamtelimination gezogen werden.  
Sofort nach der Zudotierung radioaktiv markierter Modellspurenstoffe waren 61,5% 
14C-BPA und 52,4% 14C-EE2 in der flüssigen Phase der Batchansätze nachweisbar, 
der Rest wurde am Schlamm sorbiert. Nach 40 h Inkubation wurden die wässrigen 
Phasen der Ansätze vor der Extraktion beprobt. In den EE2-Ansätzen wurden 17,1% 
der applizierten Radioaktivität im Überstand nachgewiesen. Ein Drittel davon (6,3%) 
wurde durch eine HPLC-Analyse als EE2 identifiziert. Die HPLC-Analyse erlaubte es, 
zwei EE2-Metabolite nachzuweisen. In den BPA-Ansätzen wurden nach 40 h Inkuba-
tion nur 10,4% applizierter Radioaktivität in der wässrigen Phase wiedergefunden. 
Davon war ein Viertel (2,7%) auf das unveränderte 14C-BPA und der Rest auf einen 
hydrophilen Metabolit zurückzuführen. In Tabelle 3.5 sind entsprechende Eliminati-
onsraten zusammengestellt. 
Der sorbierte Anteil der Modellspurenstoffe wurde hierbei nach Gleichung (2.2) unter 
Einsatz der ermittelten Verteilungskoeffizienten für Belebtschlamm, nämlich 
0,174 L/g für BPA und 0,269 L/g für EE2 (siehe Tabelle 3.3) abgeschätzt. Dabei wur-
de vereinfacht angenommen, dass sich der TS des Belebtschlammes im Laufe des 
Versuches nicht verminderte. Der inkorporierte 14CO2-Anteil wurde als die Differenz 
zwischen der Radioaktivität in der festen Phase biotischer und abiotischer Ansätze 
abgeschätzt (siehe Abbildung 3.11 und Abbildung 3.12). 
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Tabelle 3.5: Eliminationsraten und Abbaugeschwindigkeitskonstanten von 
Modellspurenstoffen in Batchversuchen mit Belebtschlamm 
Anteil applizierter Radioaktivität [%] 
BPA EE2 Kür-zel Parameter 
40 h 9 d 40 h 9 d 
a Radioaktivität in der wässrigen Phase (gemessen), davon 10,4 7,2 17,7 15,0 
b - Anteil des Modellspurenstoffes (gemessen) 2,7 0 6,3 3,0 
c - Anteil der Metabolite (gemessen) 7,7 7,2 11,4 12,0 
d Radioaktivität in der festen  Phase (k - a - j), davon 71,6 72,0 57,5 70,6 
e - Anteil des Modellspurenstoffes (nach Gleichung (2.2) ermittelt) 1,6 0 5,7 2,7 
f - Anteil der Metabolite (d – g – e) 5,8 2,8 3,3 2,9 
g - nach der Extraktion, davon  (siehe Abbildungen 3.11 und 3.12) 64,2 69,2 48,5 65,0 
h         - Anteil des inkorporierten 
14C 
          (g-i)  48,0 53,0 42,2 58,7 
i         - nicht extrahierbar (abiotisch) 16,2 16,2 6,3 6,3 
j 
14CO2-Produktion 
(siehe Abbildungen 3.11 und 3.12) 14,4 22,2 7,6 12,4 
k Summe bzw. Wiederfindungsrate(siehe Abbildungen 3.11 und 3.12) 96,4 101,4 82,8 98,0 
 
Elimination des Modellspuren-
stoffes aus der wässrigen Phase 
(100% - b) 
97,3 100 93,7 97,0 
 BE, Primärer biochemischer Abbau  (100% - b – e) 95,7 100 88,0 94,3 
 Mineralisierung (j) 14,4 22,2 7,6 12,4 
 
Abbaukonstante k [L/(gTS∗d)] 
nach Gleichung (3.1)  
(primärer biochemischer Abbau) 
0,876 - 0,711 - 
 
Aus den biochemischen Eliminationsraten (BE) (siehe Tabelle 3.5) wurden Abbau-
konstanten nach Gleichung (3.1) abgeleitet und in Tabelle 3.5 aufgeführt. Gleichung 
(3.1) ist aus Gleichung (2.13) durch den Ersatz der Anfangs- und der Endkonzentra-
tion durch die biochemische Eliminationsrate (Ci = C0∗(1-BE)) entstanden. 
k = ln(1 - BE)-1 ∗ (1+ KDM ∗ TSBB)∗ (TSBB ∗ tR) -1 (3.1)
Aus den ermittelten Eliminationsraten (siehe Tabelle 3.5) ist ersichtlich, dass die voll-
ständige Metabolisierung der Modellspurenstoffe zu H2O, CO2 und Zellmasse nur 
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einen Teil des Primärabbaus der Substanzen ausmacht und dass nach 40 h Inkuba-
tion ein bedeutender Anteil der applizierten radioaktiv markierten Modellspurenstof-
fes in Form von Metaboliten vorliegt. Die Metaboliten können manchmal dem bio-
chemischen Abbau besser wiederstehen als die Ausgangssubstanz. So verblieben 
sogar nach 9 d Inkubation noch 15,0% der applizierten Radioaktivität (wovon ein 
Fünftel EE2 war) in der wässrigen Phase des EE2-Ansatzes übrig. BPA wurde nach 
9 d Inkubation weder im Extrakt noch im Überstand nachgewiesen. Die restliche Ra-
dioaktivität in der wässrigen Phase (7,2% der applizierten Radioaktivität) war einem 
hydrophilen Metaboliten zuzuschreiben. Dies bedeutet, dass sogar bei einer guten 
Elimination eines Spurenstoffes in einer Kläranlage immer noch eine bedeutende 
Konzentration von Metaboliten mit unbekannten Eigenschaften im Kläranlagenablauf 
zu erwarten ist. 
In EU-Projekt ARCEM (2003), Seite IV/68, wurde für BPA eine 90%-ige Entfernung 
aus der flüssigen Phase nach 5 d Inkubation unabhängig von der Ausgangskonzent-
ration (2 µg/L und 5 mg/L) ermittelt, wobei 45-55% schon nach 24 h eliminiert wur-
den. Die EE2-Konzentration fiel dabei innerhalb der ersten 24 h von 100% auf 30% 
ab. Es dauerte allerdings mehr als 10 Tage, bevor EE2 nicht mehr wiederzufinden 
war (ARCEM, 2003, Seite IV/68). Ternes et al. (1999) berichten über eine Persistenz 
von EE2 bei dem Kontakt mit Belebtschlamm, was die Notwendigkeit der Anpassung 
der Biozönose bedeutet. Aus dem Vergleich der Versuchsergebnisse (siehe Tabelle 
3.5) mit den Literaturdaten folgt, dass ein biochemischer Abbau der Modellspuren-
stoffe stark von der Zusammensetzung des Belebtschlammes und den Untersu-
chungsbedingungen abhängig ist. Die niedrigen EE2-Eliminationsraten in kommuna-
len Kläranlagen sind somit auf den langsamen biologischen Abbau zurückzuführen.  
In einer von Clara durchgeführten Studie wurden in Batchversuchen Abbaukonstan-
ten (primäre Abbaubarkeit) für einige Substanzen bestimmt (Clara, 2004). Für BPA 
und EE2 betrugen sie 4,16 und 3,60 L/(goTS∗d). Joss (Joss et al., 2004) gibt sogar 
einen Wert von 8 L/(goTS∗d) für EE2 an. Diese Werte sind bedeutend größer als die 
in eigenen Versuchen erzielten Werte (siehe Tabelle 3.5). Dies ist darauf zurückzu-
führen, dass die Literaturwerte sich einerseits auf den organischen TS-Anteil (statt 
den gesamten TS) und andererseits auf die kürzeren Zeitabstände als hier ausge-
wählten 40 h beziehen. Da der primäre Abbau (Metabolitenbildung) zum größten Teil 
schon in den ersten Inkubationsstunden, vor dem Maximum der 14CO2-Produktion 
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stattfindet, sind die Literaturwerte entsprechend größer. Nach der Metabolisierung 
des leicht verfügbaren Substrats in Batchansätzen stirbt ein Teil der Biozönose ab 
und die biochemischen Abbauprozesse werden nur von wenigen, in der Regel lang-
sam wachsenden Mikroorganismen weiter geführt. Daher sind die aus den eigenen 
Batchversuchen gewonnenen Erkenntnisse über den Abbau der Modellspurenstoffe 
nur bedingt auf reale Prozesse übertragbar, und weitere Untersuchungen zur Elimi-
nation von Spurenstoffen in kontinuierlich betriebenen Modellkläranlagen erscheinen 
notwendig. 
3.3.4 Aerober Abbau von Modellspurenstoffen in konventionellen Belebungs-
anlagen und in Membranbioreaktoren 
Um das Verhalten organischer Spurenstoffe während der biologischen Abwasserrei-
nigung zu beurteilen, wurden Versuche mit Modellspurenstoffen in halbtechnischen 
Abwasserreinigungsanlagen durchgeführt. Als Zulaufmedium diente reales Abwas-
ser. Um über die Versuchslaufzeit gleiche Konzentrationen der Modellspurenstoffe 
im Zulauf der Pilotanlagen und somit stationäre Bedingungen einzuhalten, wurden 
die Modellspurenstoffe extern zudotiert. Zwei Schlammalter (tTS), 12 und 25 Tage, 
wurden unabhängig von einander getestet, um Daten für die beiden üblichen Belas-
tungsbereiche und Eliminationsziele zu gewinnen:  
a) Kohlenstoff- und Stickstoffelimination mit simultaner aerober Schlammstabilisie-
rung (tTS = 25 d); 
b) Kohlenstoff- und Stickstoffelimination mit getrennter anaerober Schlammstabilisie-
rung (tTS = 12 d). 
Die Eliminationsleistung einer konventionellen Belebungsanlage wurde außerdem 
mit der Eliminationsleistung eines Membranbioreaktors verglichen, um beurteilen zu 
können, ob die Mikrofiltration und die damit verbundene höhere Schlammkonzentra-
tion Vorteile bei der Entfernung von organischen Spurenstoffen hat, da die Literatur-
studie diesbezüglich keine einheitlichen Aussagen liefern konnte (vgl. Kapitel 2.2.3). 
Bei den Untersuchungen in den halbtechnischen Versuchsanlagen wurde der bio-
chemische Abbau, die Verflüchtigung und der Austrag organischer Spurenstoffe mit 
dem Klärschlamm gesondert betrachtet, um die Bedeutung der Eliminationsprozesse 
für Spurenstoffe mit verschiedenen Eigenschaften beurteilen zu können. 
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Aufbau und Durchführung der kontinuierlichen aeroben Versuche 
Die untersuchten halbtechnischen Versuchsanlagen sind in Abbildung 3.13 schema-
tisch dargestellt. Das kommunale Abwasser wurde aus dem Ablauf der Vorklärung 
der Kläranlage Aachen-Soers entnommen und in einem Edelstahlbehälter 
(VMAX = 6 m³) gespeichert. Über zwei regelbare Exzenterschneckenpumpen wurden 
die beiden Pilotanlagen beschickt. Alle eingesetzten Behälter waren aus Edelstahl, 
um die Adsorption der zu untersuchenden Stoffe zu minimieren. 
Zudotierung von
NP, BPA, E2, EE2
Abwasser
Ablauf
Überschuss-
schlamm
PermeatSpeicherbehälter
Überschuss-
schlamm
Belebungsbecken
D N
NDD - Denitrifikationszone
N - Nitrifikationszone
Membranbioreaktor
Nachklärbecken
Membranplatten
konventionelle Anlage
 
Abbildung 3.13: Schema der untersuchten halbtechnischen konventionellen 
Abwasserreinigungsanlage und des Membranbioreaktors 
Die konventionelle Anlage (KA) bestand aus einem Belebungsbecken 
(V  = 1.350 L) mit einer vorgeschalteten Denitrifikationszone (VMAX MAX = 600 L) und 
einem Nachklärbecken (V = 150 L). Zwei regelbare Exzenterschneckenpumpen för-
derten den NO -reichen Schlamm aus der Nitrifikationszone (Q = 2∗Q ; Q3 RZ ZU RZ: Re-
zirkulationsvolumenstrom; QZU: Zulaufvolumenstrom) und den eingedickten Be-
lebtschlamm aus dem Nachklärbecken (QRS = Q ; Q : Rücklaufschlammstrom) in ZU RS
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die Denitrifikationszone. Der Überschussschlamm wurde täglich manuell entnom-
men. 
Der Membranbioreaktor (MBR, V = 220 L) war mit einer vorgeschalteten Denitrifikati-
onszone von 100 L und einer Rezirkulationspumpe (QRZ = 3∗QZU) ausgerüstet. Die 
Mikrofiltrationsmembranplatten (210 X 300 mm, Nennporenweite 0,4 µm; Firma „Ku-
bota“, Japan) hatten eine Gesamtfiltrationsfläche von 1,5 m² und wurden in der Nitri-
fikationszone eingebaut. Zur Deckschichtkontrolle wurde eine Belüftungseinheit unter 
den Membranplatten angebracht. Das Permeat wurde von einer Schlauchpumpe mit 
einem Unterdruck von 0,2 bar abgezogen. Um eine bessere Membranreinigung zu 
gewährleisten, wurde die Schlauchpumpe wurde so programmiert, dass sie jeweils 
3 min lief und für 1 min aussetzte. Der Überschussschlamm wurde jeden Tag manu-
ell entnommen. 
Die Versuchsdurchführung gliedert sich in drei Phasen: Anfahrphase, stabile Be-
triebsphase und Probenahmephase. Beim Anfahren wurde die KA mit Be-
lebtschlamm aus der Nitrifikationszone der Kläranlage Aachen-Soers beschickt. Der 
MBR wurde mit dem Schlamm aus einem anderen Pilotmembranbioreaktor befüllt, 
der zwei Jahre lang mit dem Abwasser aus der Kläranlage Aachen-Soers betrieben 
wurde. Während der Anfahrphase wurde das Erreichen eines konstanten Trocken-
substanzgehaltes in den Reaktoren und einer guten Elimination von CSB, BSB5, 
NH4+ und Gesamtstickstoff (Nges) angestrebt. Sobald der stabile Betriebszustand ein-
trat, begann die Dotierung der Modellsubstanzen. 
Bisphenol A (Dow GmbH, Stade; technische Reinheit), 4-Nonylphenol (Isomerenge-
misch) (Fluka Chemie AG, Buchs, Schweiz, Reinheit > 98%), 17β-Estradiol (Fluka 
Chemie AG, Buchs, Schweiz, Reinheit > 95%) und 17α-Ethinylestradiol (Fluka Che-
mie AG, Buchs, Schweiz, Reinheit > 85%) wurden in Methanol gelöst und in den 
Speicherbehälter zugegeben, um die gleichen Konzentrationen im Zulauf der beiden 
Pilotanlagen zu erreichen. Die rechnerisch ermittelten Konzentrationen (CMSS) waren 
500 µg/L für NP und BPA sowie 125 bzw. 210 µg/L für E2 und EE2. Die Pilotanlagen 
wurden während eines Schlammalters betrieben (12 d bzw. 25 d), um die Anpassung 
der Biozönose zu gewährleisten.  
Am Anfang der Dotierung wurde eine dreifache Tagesfracht von jedem Modellspu-
renstoff in den Reaktoren gegeben, um den Belebtschlamm und die eventuellen 
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Sorptionsstellen in den Pilotanlagen mit den Modellspurenstoffen zu sättigen. Die 
Spurenstoffmenge zur Sättigung des Schlammes (BBB, mg) kann mit Hilfe von der 
angestrebten gelösten Konzentration des Modellspurenstoffes s, mg/L (s = CMSS wird 
angenommen), dem Volumen des Belebungsbeckens VBB, L, dem Trockensubstanz-
gehalt des Schlammes TSBB, g/L und dem Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten 
des Modellspurenstoffes (KDM, L/g, siehe Tabelle 3.3) wie folgt ermittelt werden (vgl. 
Gleichung (2.6)):  
BB B = s ∗ VBB ∗ (1 + KDM ∗ TSBB).  
Die Tagesfracht des Modellspurenstoffes im Zulauf der Pilotanlage (BZU, mg/d) be-
trägt hierbei  
BBZU = CMSS ∗ QZU
QZU: Zulaufvolumenstrom, L/d. 
Die notwendige Anzahl der Tage bzw. der Tagesfrachten der Modellspurenstoffe zur 
Sättigung des Belebungsbeckens (SK, d) kann wie folgt ermittelt werden: 
SK = BBB / BZU = VBB ∗ (1 + KDM ∗ TSBB) / QZU.  
In Tabelle 3.6 sind entsprechende Werte eingetragen. 
Tabelle 3.6: Sorptionskapazität des Belebtschlammes in den Versuchsanlagen 
Parameter Einheit KA MBA KA MBA 
Schlammalter [d] 12 12 25 25 
QZU [L/d] 1244 504 864 490 
VBB [L] 1000 210 1350 220 
TSBB [g/L] 2,5 5 3,5 12 
KDM (NP) [L/g] 1,778 1,778 1,778 1,778 
KDM (BPA) [L/g] 0,174 0,174 0,174 0,174 
KDM (E2)* [L/g] 0,269 0,269 0,269 0,269 
KDM (EE2) [L/g] 0,269 0,269 0,269 0,269 
SK(NP) d 4,4 4,1 11,3 10,0 
SK(BPA) d 1,2 0,8 2,5 1,4 
SK(E2) d 1,3 1,0 3,0 1,9 
SK(EE2) d 1,3 1,0 3,0 1,9 
* - für E2 wurde KDM von EE2 angenommen, da die beiden Stoffe ähnliches Molekularstruk-
tur und chemisch-physikalischen Eigenschaften besitzen (vgl. Anhang, Tabelle 8.5).  
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Aus Tabelle 3.6 folgt, dass die am Anfang des Versuches zugegebene NP-Menge 
nicht ausreichend war, um eine vollständige Sättigung des Belebtschlammes zu er-
reichen. Für die anderen Modellspurenstoffe war die zugegebene Menge sogar et-
was höher als die abgeschätzte Sorptionskapazität. Es ist allerdings davon auszuge-
hen, dass sich das Gleichgewicht in den ersten Tagen kontinuierlicher Dotierung der 
Modellspurenstoffe eingestellt hat. Um die langen Sättigungszeiten zu vermeiden, 
wurde der Versuch mit einem Schlammalter von 25 d unmittelbar nach dem Versuch 
mit einem Schlammalter von 12 d durchgeführt, ohne die Dotierung der Modellspu-
renstoffe zu stoppen. 
Während die üblichen Abwasserparameter durchgehend untersucht wurden, dauerte 
die Probenahmeperiode für die Modellspurenstoffe fünf Tage und schloss sich der 
stabilen Betriebsphase an. Es wurden jeweils drei 24 h-Mischproben (am ersten, drit-
ten und fünften Tag) vom undotierten und vom mit Modellspurenstoffen versetzten 
Abwasser aus dem Speicherbehälter entnommen. In den Abläufen der Pilotanlagen 
sowie in den Überschussschlämmen erfolgte eine tägliche Messung der Konzentrati-
onen der Modellsubstanzen (je fünf 24 h-Mischproben). 
Alle Proben wurden in Glasgefäße abgefüllt, um Adsorptionseffekte zu reduzieren, 
und sofort nach der Entnahme mit Natriumazid (NaN3) versetzt (0,01% für die wäss-
rigen Proben und 1% für die Schlämme), um biochemische Prozesse weitgehend zu 
hemmen und den Abbau der Modellsubstanzen während der Lagerungszeit zu ver-
hindern. Anschließend fand eine Zentrifugation der Schlämme (0,5 h bei 2000 g; g: 
Erdbeschleunigung, 9,81 m/s²) mit anschließender Gefriertrocknung des Feststoffes 
statt. Der getrocknete Schlamm wurde 20 min lang in einer Steinmühle gemahlen 
und als Pulver bei +4°C aufbewahrt. Nach der Zentrifugation wurde der Überstand 
des MBR-Schlammes dekantiert und auf den Gehalt der Modellspurenstoffe unter-
sucht. 
Zu den wässrigen Proben wurden NaOH-Plätzchen zugegeben, um den pH-Wert bis 
auf 11-12 anzuheben und somit die Adsorption der Modellspurenstoffe an Glas und 
Filtergewebe zu unterbinden. Da die Modellspurenstoffe NP, BPA, E2 und EE2 
pKs-Werte zwischen 10 und 11 aufweisen (ARCEM, 2003), liegen deren Moleküle bei 
pH>11 größtenteils in deprotonierter Form in der Lösung vor und können dadurch 
nicht an hydrophoben Wechselwirkungen mit Feststoffteilchen oder Gefäßoberflä-
chen teilnehmen. 
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Im Laufe der Versuche erfolgte eine tägliche Messung der Temperatur, 
O2-Konzentrationen und pH-Werte in den Belebtschlammreaktoren der Versuchsan-
lagen. Des Weiteren wurden die folgenden Parameter zweimal pro Woche nach den 
Deutschen Einheitsverfahren (DEV, 2002) bestimmt, um die Leistung der Abwasser-
behandlung beurteilen zu können: 
- TS in den Zuläufen, in den Belebtschlammreaktoren und im KA-Ablauf; 
- CSB, BSB5, Pges, Nges, NO32- und NH4+ in den Zu- und Abläufen von beiden Anla-
gen; 
Bestimmung der Modellspurenstoffe im Abwasser und Schlamm 
NP und BPA wurden mit Kaliumkarbonat und Essigsäureanhydrid simultan derivati-
siert und mit Cyclohexan extrahiert (flüssig-flüssig-Extraktion). Anschließend wurde 
der Extrakt filtriert (0,2 µm Filter der Firma Schleicher und Schuell, Deutschland), 
eingeengt und mittels Gaschromatographie/ Massenspektrometrie (GC/MS) nach 
Meesters und Schröder (2002) analysiert. Für beide Substanzen lag das Detektions-
limit bei 1 µg/L. Aus dem Schlamm wurden NP und BPA simultan durch ASE (accele-
rated solvent extraction) extrahiert und anschließend mittels GC/MS mit dem Detekti-
onslimit von 1 µg/g TS bestimmt (Meesters und Schröder, 2002). 
Eine Bestimmung von E2 und EE2 fand ausschließlich in den wässrigen Proben mit-
tels Hochleistungsflüssigkeitschromatographie (HPLC) statt: 5 µL der filtrierten Probe 
(0,2 µm Filter der Firma Schleicher und Schuell, Deutschland) wurden in das HPLC-
Gerätes (1100 Hewlett Packard, gekoppelt mit einem UV-Detektor sowie einem Fluo-
reszenzdetektor) injiziert. Die Trennung erfolgte auf der Säule Hypersil 100-5C18, 
150 X 2,1 mm, 3 µm (Firma Phenomenex, Deutschland) bei 35°C und einer Durch-
flussrate von 0,2 mL/min. Als Elutionsphase wurden Acetonitril (A) und Wasser (W) 
verwendet. Zur Analyse der Proben wurde das folgende Gradientenprogramm be-
nutzt: 
• Anfangsbedingungen: 30% A in W; 
• ein linearer Gradient zu 60% A in W während 10 min; 
• ein linearer Gradient zu 70% A in W während 5 min; 
• ein linearer Gradient zu 95% A in W während 1 min; 
• isokratisch 95% A in W während 5 min. 
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Zuletzt wurde das System zu den Ausgangsbedingungen (30% A in W) innerhalb von 
einer Minute zurückgestellt und für weitere acht Minuten in dieser Zusammenstellung 
gehalten. UV-Messungen erfolgten bei 210 nm und 281 nm. Die Anregungs-
wellenlänge betrug 220 nm, die Fluoreszenz 315 nm und das Detektionslimit lag bei 
5 µg/L. 
Berechnung der Eliminationsraten 
Die Berechnung der Eliminationsraten erfolgt mit Hilfe von Gleichungen aus Kapitel 
2.2. Da nur NP und BPA in der festen Phase gemessen werden konnten, mussten 
die Konzentrationen von E2 und EE2 im Schlamm (xS, µg/g) mit Hilfe von Feststoff-
Wasser-Verteilungskoeffizienten (KDM) abgeschätzt werden. Für EE2 wurde 
KDM = 0,269 L/g angesetzt. Dieser Koeffizient wurde bei eigenen Sorptionsversuchen 
an Belebt- und Membranschlamm ermittelt (siehe Kapitel 3.3.2). Für E2 wurde der 
gleiche KDM angenommen, weil E2 und EE2 eine ähnliche chemische Struktur und 
einen ähnlichen KOW haben. Die Berechnung der Steroid-Konzentration im Schlamm 
erfolgt mit Hilfe von Gleichung (3.2) (siehe Gleichung (2.2)). 
xS = KDM ∗ s (3.2)
s: gemessene Konzentrationen von E2 und EE2 im filtrierten Ablauf [µg/L]. 
Die Elimination der Modellsubstanzen aus dem Abwasser (TE [%]) wurde mit Hilfe 
von Gleichung (3.3) und der Austrag der Modellspurenstoffe mit Überschussschlamm 
(SE [%]) mit Hilfe von Gleichung (3.4) (vgl. Gleichung (2.6)) ermittelt. 
TE = BAB/ BZU = 1 – CAB/ CZU (3.3)
CZU: Zulaufkonzentration des Modellspurenstoffes [µg/L]. Für NP und BPA sind das 
die gemessenen Konzentrationen (CgZU). Für E2 und EE2 gilt 
CZU = CgZU + CgZU∗KZU ∗TSZU.  
TSZU: Trockensubstanzgehalt im Kläranlagenzulauf [g/L];  
KZU: Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizient für das Rohabwasser, 
[L/g]. Für EE2 und E2 KZU=0,214 L/g (siehe Tabelle 3.3); 
CAB : Konzentration des Modellspurenstoffes im Ablauf. Für NP und BPA ist dies die 
gemessene Konzentration. Für E2 und EE2 gilt  
CAB = s + xS∗TSAB.  
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TSAB: Trockensubstanzgehalt im Kläranlagenablauf. 
SE = BSE / BZU = QÜS∗(TSÜS∗xS + s)∗ (CZU ∗ QZU) -1 (3.4) 
SE: Austragsanteil eines Modellspurenstoffes mit dem Überschussschlamm [%] 
QÜS: Überschussschlammstrom [m³/d]; 
TSÜS: Trockensubstanzgehalt des Überschussschlammes [g/L]; 
QZU: Zulaufvolumenstrom [L/d]; 
s: Konzentration eines Modellspurenstoffes im filtrierten Ablauf [µg/L]. Für E2 
und EE2 ist dies die gemessene Konzentration. Für NP und BPA gilt  
s= CAB – xS∗TSAB.  
Nach Gleichung (3.5) (siehe Gleichung (2.9)) und Gleichung (3.6) (vgl. Gleichung 
(2.1)) wurden die Verflüchtigung der Modellsubstanzen (VE) und ihre biochemische 
Abbauraten (BE) ermittelt. 
VE = BVE/ BZU = s ∗ Kair ∗ Qair ∗ (CZU ∗ QZU) -1 (3.5) 
VE: Verflüchtigter Anteil der Zulauffracht eines Modellspurenstoffes [%] 
Kair: Luft-Wasser-Verteilungskoeffizient des Modellspurenstoffes [m³/m³] aus An-
hang, Tabelle 8.5 und Tabelle 8.6; 
Qair: Tagesbelüftungsrate [L/d]. 
BE = TE – SE – VE   (3.6) 
BE: biochemisch abgebauter Anteil der Zulauffracht eines Modellspurenstoffes 
[%]. 
Ergebnisse der kontinuierlichen aeroben Versuche 
Stabilität des Abwasserreinigungsprozesses 
In Tabelle 3.7 sind Mittelwerte der Betriebsparameter von Pilotanlagen anhand der 
Messwerte der letzten Versuchswoche des Anlagenbetriebes eingetragen. Aus 
Tabelle 3.7 ist ersichtlich, dass die strengsten Anforderungen der Abwasserverord-
nung (Größenklasse 5) bezüglich BSB5 (<15 mg/L), CSB (<75 mg/L), und NH4+ 
(<10 mg/L) (AbwV, 2002) von den Pilotanlagen bei beiden Schlammaltern erfüllt 
werden konnten.  
83 
Tabelle 3.7: Mittelwerte der Betriebsparameter der Versuchsanlagen in der letz-
ten Woche der Versuchsphase 
Parameter Kürzel Einheit KA MBR KA MBR 
Schlammalter  tTS  [d] 12 12 25 25 
Durchflusszeit im Bioreak-
tor tR  [d] 0,804 0,417 1,563 0,449 
CSB-Schlammbelastung BBTS
[kgCSB/ 
(kgTS∗d)] 0,20 0,19 0,09 0,07 
Nutzvolumina des Reak-
tors V  [L] 1000 210 1350 220 
Zulaufstrom QZU  [L/d] 1244 504 864 490 
Belüftungsstrom Qair [L/d] 48000 24000 48000 24000 
Überschussschlamm-
volumenstrom QÜS [L/d] 83 17,5 54 8,8 
TS des Überschuss-
schlammes TSÜS [g/L] 2,4 4,9 3,3 11,6 
TS im Bioreaktor TSBB  [g/L] 2,4 4,9 3,3 11,6 
Glühverlust des TSBB GVBB [%] 79,5 84,2 63,6 71,7 
TS im Zulauf der Anlage TSZU  [g/L] 0,139 0,139 0,110 0,190 
TS im Ablauf der Anlage TSAB  [g/L] 0,020 0 0,008 0 
BSB5-Konz. im Zulauf BSBZU [mg/L] 149 149 221 111 
BSB5-Konz. im Ablauf BSBAB [mg/L] 5,0 2,5 2,3 1,3 
CSB-Konz. im Zulauf CSBZU [mg/L] 386 386 484 356 
CSB-Konz. im Ablauf CSBAB [mg/L] 48,3 24,7 29,5 20,8 
NH4-N-Konz. im Zulauf NH4ZU [mg/L] 29,8 29,8 30,0 21,1 
NH4-N-Konz. im Ablauf NH4AB [mg/L] 0,18 0,50 0,12 0,25 
NO3-N-Konz. im Ablauf NO3AB [mg/L] 30,1 29,6 25,7 14,6 
Nges-Konz. im Zulauf NZU [mg/L] 38,0 38,0 44,0 37,0 
Nges-Konz. im Ablauf NAB [mg/L] 35,0 39,0 28,7 23,7 
Pges-Konz. im Zulauf PZU [mg/L] 5,2 5,2 7,5 5,5 
Pges-Konz. im Ablauf PAB [mg/L] 2,5 2,2 3,3 1,1 
pH-Wert im Bioreaktor pH [-] 7,3 7,2 7,5 7,4 
Temperatur im Bioreaktor T [°C] 13,1 12,3 22,4 18,1 
O2-Konz. in der  
Denitrifikationszone O2 (D) [mg/L] 0 0 0 0 
O2-Konz. in der  
Nitrifikationszone O2 (N) [mg/L] 5,2 6,1 5,52 4,72 
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Sogar die Maximalwerte für die genannten Parameter lagen unterhalb der Zielwerte. 
Die Stickstoffelimination war allerdings nicht so erfolgreich wie der Kohlenstoffabbau 
und die Nitrifikation. Bei der Anforderung (Größenklasse 4) an die Nges–
Ablaufkonzentration von 18 mg/L (AbwV, 2002) wurden NO3-N-Werte bis zu 35 mg/L 
in Abläufen von beiden Anlagen gemessen. Eine Behinderung der Nitratrespiration 
könnte durch eine Verschleppung vom Sauerstoff in die Denitrifikationszone mit dem 
Rezirkulationsstrom verursacht werden. Obwohl kein freier Sauerstoff in der Denitrifi-
kationszone nachgewiesen wurde (siehe Tabelle 3.7), ist nicht auszuschließen, dass 
die Mikroorganismen den eingetragenen O2 sofort verbrauchten und dadurch Energie 
zum Stoffwechsel gewinnen konnten, ohne Nitrat reduzieren zu müssen. Die Anfor-
derung an die Pges-Ablaufkonzentration <2 mg/L für die Größenklasse 4 (AbwV, 
2002) wurde nur von der Membranbelebungsanlage bei einem Schlammalter von 
25 d erfüllt. In den Versuchsanlagen wurden allerdings keine Maßnahmen zu einer 
gezielten Phosphorelimination getroffen. 
Da die Stickstoff- und die Phosphorelimination in beiden Anlagen für die Beurteilung 
des Verhaltens von Spurenstoffen von untergeordneter Bedeutung sind, werden sie 
weiterhin nicht betrachtet. Detailliert wird lediglich auf den Verlauf der CSB-Werte in 
den Abläufen der Pilotanlagen eingegangen (siehe Abbildung 3.14 und Abbildung 
3.15), weil der CSB-Wert als ein repräsentativer Parameter für die Beurteilung der 
Stabilität des Kohlenstoffabbaus gelten kann. Aus den genannten Abbildungen ist 
ersichtlich, dass während der gesamten Versuchsdurchführung alle CSB-Ablaufwerte 
deutlich unter den Anforderungen der Abwasserverordnung (AbwV, 2002) lagen 
(CSBAB < 75 mg/L).  
Bei beiden Schlammaltern waren die CSB-Eliminationsraten im MBR etwas besser 
als in der konventionellen Versuchsanlage. Dies ist zum Teil auf den vollständigen 
Rückhalt suspendierter Stoffe im MBR zurückzuführen. Angenommen, dass 1 mg TS 
ca. 1 mg CSB entspricht, wird aus Abbildung 3.14 jedoch ersichtlich, dass bei einem 
Schlammalter von 12 d der MBR eine zusätzliche CSB-Eliminationsleistung besitzen 
musste. Sie konnte durch einen intensiveren biochemischen Abbau und/oder den 
membranbedingten Rückhalt von großen Molekülen (einige Huminstoffe, Biopolyme-
re usw.) zustande kommen. Aus einer besseren CSB-Elimination im MBR kann aller-
dings nicht ohne weiteres auf eine bessere MBR-Leistung bei der Spurenstoff-
elimination geschlossen werden. 
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Abbildung 3.14: CSB-Konzentration im Ablauf der Versuchsanlagen bei 
t  = 12 d. TS
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Abbildung 3.15: CSB-Konzentration im Ablauf der Versuchsanlagen bei 
t  = 25 d. TS
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Abschließend ist festzuhalten, dass die Kohlenstoffelimination sowohl in der konven-
tionellen Anlage als auch im MBR stabil war und der Leistung großtechnischer Anla-
gen entsprach. Daher ist zu erwarten, dass die ermittelten Eliminationsraten der Mo-
dellspurenstoffe in den Versuchsanlagen mit den Eliminationsraten in großtechni-
schen Anlagen vergleichbar sind. 
Wiederfindung der Modellspurenstoffe im Zulauf und in den Abläufen   
der Versuchsanlagen 
Im vorgeklärten Abwasser aus der Kläranlage Aachen-Soers lagen die Konzentratio-
nen der Modellspurenstoffe NP, BPA, E2 und EE2 unterhalb der Bestimmungsgren-
ze. Nach der Zugabe der Modellspurenstoffe in den Speicherbehälter und 24 h-
Durchmischung wurden drei Proben entnommen und analysiert (siehe Anhang, Ta-
bellen 8.7-8.10). Die Wiederfindungsraten für NP und BPA waren viel niedriger als 
erwartet (vgl. Tabelle 3.8). Die starke Abnahme der Konzentrationen der Modellsub-
stanzen in der flüssigen Phase ist durch eine irreversible Sorption an suspendierte 
Feststoffe sowie durch biochemische Prozesse im Speicherbehälter zu erklären. 
Tabelle 3.8: Wiederfindung zudotierter Modellspurenstoffe im Zulauf der Ver-
suchsanlagen 
 tTS = 12 d (KA, MBR) tTS = 25 d (KA) tTS = 25 d (MBR) 
MSS NP BPA EE2 NP BPA EE2 NP BPA EE2 
CO [µg/L] 512 512 210 502 503 125 502 501 126 
Ci [µg/L] 353 331 191 240 225 90 191 233 88 
W [%] 68,9 64,6 91,0 47,8 44,7 72,0 38,0 46,5 69,8 
CO: Sollkonzentration nach Zugabe der Modellspurenstoffe (errechnet); 
Ci: wiedergefundene Modellspurenstoffkonzentration im Zulauf (Mittelwert von drei 
24 h-Mischproben); 
W: Wiederfindungsrate. 
Besonders bei BPA ist die Bedeutung biologischer Prozesse zu berücksichtigen, da 
die BPA-Wiederfindungsraten im Zulauf viel niedriger sind als die EE2-
Wiederfindungsraten, obwohl EE2 lipophiler als BPA ist und vermehrt an suspendier-
te Feststoffe sorbiert werden müsste. Da BPA schneller als EE2 abgebaut wird (sie-
he Kapitel 3.3.3), kann der Unterschied in den Wiederfindungsraten durch den biolo-
gischen Abbau von BPA im Speicherbehälter begründet werden. Um die Eliminati-
onsleistung der Pilotanlagen nicht zu überschätzen, werden bei der Berechnung der 
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Eliminationsraten die tatsächlich gemessenen Konzentrationen (Ci) statt der sich 
nach der Zudotierung ergebenden Sollkonzentrationen (CO) angewendet (siehe 
Tabelle 3.8). 
In Tabelle 3.8 ist E2 nicht mit aufgeführt, weil die ermittelten Konzentrationen zwei- 
bis vierfach höher waren als die Sollkonzentrationen (125, 125 und 211 µg/L). Dies 
ist dadurch bedingt, dass BPA, das mit einer Sollkonzentration von 503 µg/L bzw. 
512 µg/L in den Speicherbehälter zugegeben wurde, gleichzeitig mit E2 von der Säu-
le eluiert wurde und auf dem HPLC-Chromatogramm den E2-Peak überdeckte. Bei 
der BPA-Bestimmung traten keine Probleme auf, da sie mittels GC/MS durchgeführt 
wurde. 
Um die Wiederfindungsraten der Modellspurenstoffe in den Abläufen der Pilotanla-
gen zu bestimmen, fand in der Anfangsphase eine Entnahme undotierter Proben aus 
dem KA- und dem MBR-Ablauf statt. Die Proben wurden mit NaN3 (0,05%) stabilisiert 
und mit 50 µg/L von jedem Modellspurenstoff versetzt. Hierbei wurden in einige Pro-
ben nur die Steroide und in die anderen nur NP und BPA zugegeben. Im KA-Ablauf 
und im Permeat unterschieden sich die Wiederfindungsraten (Dreifachbestimmung) 
nicht signifikant (siehe Tabelle 3.9). Diese Werte sind bedeutend höher als die Wie-
derfindungsraten im Zulauf. 
Tabelle 3.9: Wiederfindung zudotierter Modellspurenstoffe im Ablauf der Ver-
suchsanlagen (tTS = 12 d) 
 Ablauf der konventionellen  Pilotanlage 
Ablauf des  
Membranbioreaktors 
MSS NP BPA E2 EE2 NP BPA E2 EE2 
CO [µg/L] 50,1 50,1 49,4 50,7 50,1 50,1 49,4 50,7 
Ci [µg/L] (1) 45,2 46,3 38,3 48,7 44,6 49,1 42,2 45,4 
Ci [µg/L] (2) 41,0 48,2 n.a. 49,6 46,7 46,3 46,1 47,6 
Ci [µg/L] (3) 39,2 42,3 42,6 45,9 38,1 45,2 40,2 48,5 
Mittelwert 
Ci [µg/L] 
41,8 45,6 40,5 48,1 43,1 46,9 42,8 47,2 
W [%] 83,4 91,0 81,9 94,8 86,1 93,5 86,7 93,0 
CO: Sollkonzentration nach Zugabe der Modellspurenstoffe (errechnet); 
Ci: wiedergefundene Modellspurenstoffkonzentration im Zulauf (Mittelwert von drei 
24 h-Mischproben); 
W: Wiederfindungsrate. 
n.a. nicht auswertbar. 
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Dieser Unterschied ist durch die höhere Konzentration suspendierter Stoffe im Zulauf 
im Vergleich zum Ablauf (siehe Tabelle 3.7) sowie durch die Versuchsbedingungen, 
die es nicht erlaubten, die mikrobielle Aktivität im Zulauf mit NaN3 zu hemmen, zu 
erklären. 
Bei der Bestimmung der Wiederfindungsraten im Ablauf wurden außerdem Spuren 
von Estron (Metabolit von E2) nachgewiesen, was daraufhin deutet, dass die bio-
chemische Aktivität der Proben mit 0,05% NaN3 nicht vollständig unterbunden wer-
den konnte oder dass eine E2-Hydrolyse stattfand. Dies erklärt die etwas niedrigeren 
E2-Wiederfindungsraten im Vergleich zu NP, BPA und EE2. Insgesamt wurden die 
Wiederfindungsraten im Ablauf als ausreichend gut eingestuft, da sie über 80% lagen 
und somit eine verlässliche Abschätzung der Eliminationsraten der Modellspurenstof-
fe ermöglichten. 
Elimination der Modellspurenstoffe in den Versuchsanlagen 
Die gemessenen Konzentrationen der Modellspurenstoffe in verschiedenen Stoff-
strömen der Versuchsanlagen sind in Anhang zusammengestellt (siehe Anhang, Ta-
bellen 8.7-8.10). Anhand gemittelter Konzentrationen der Modellspurenstoffe (siehe 
Anhang, Tabellen 8.7-8.10) und der Betriebsparameter der Versuchsanlagen (siehe 
Tabelle 3.7) erfolgen die Bilanzierung der Spurenstofffrachten und die Abschätzung 
der Eliminationsraten (siehe Anhang, Tabellen 8.11-8.14). In Abbildung 3.16 sind die 
ermittelten Eliminationsraten (TE) der Modellspurenstoffe aus dem Abwasser in den 
Pilotanlagen bei verschiedenen Betriebszuständen dargestellt.  
Bei einem Schlammalter von 12 d konnte E2-Elimination in der KA nicht ermittelt 
werden, da im KA-Ablauf eine relativ hohe BPA-Konzentration vorhanden war, wel-
che die HPLC-Messungen beeinflusste. In allen anderen Fällen war die BPA-
Konzentration im Ablauf sehr gering. Eine Aufteilung dieser Eliminationsraten in bio-
chemischen Abbau, Austrag mit Belebtschlamm und Verflüchtigung (siehe Seite 81) 
ist in Tabelle 3.10 aufgeführt. Aus Abbildung 3.16 ist ersichtlich, dass bei einem 
Schlammalter von 25 d in beiden Versuchsanlagen eine nahezu vollständige BPA-
Entfernung stattfand. Aus Tabelle 3.10 kann abgeleitet werden, dass BPA überwie-
gend durch den biochemischen Abbau in beiden Pilotanlagen eliminiert wurde. Nur in 
der konventionellen Anlage bei einem Schlammalter von 12 d betrug die BPA-
Elimination lediglich 64,1%, während sich die Eliminationsleistung des MBR nicht 
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wesentlich von den Ergebnissen bei t =25 d (98% Entfernung) unterschied (siehe TS
Tabelle 3.10). 
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Abbildung 3.16: Elimination der Modellspurenstoffe in den Versuchsanlagen 
Tabelle 3.10: Elimination der Modellspurenstoffe in den Pilotanlagen 
Elimination in der KA [%] Elimination im MBR [%] tTS 
[d] MSS BE SE VE TE BE SE VE ME TE 
86,5 4,9 0,4 91,8 89,8 3,0 0,4 2,0 95,2 NP 
60,7 3,4 0 64,1 98,1 0,1 0 0 98,3 BPA 
E2 n. a. n. a. 0 n. a. >97,2 <0,2 0 0 >97,512 
53,3 4,9 0 58,2 55,3 3,4 0 0 58,7 EE2 
97,3 1,0 0,2 98,5 96,4 1,5 0,2 1,2 99,3 NP 
98,8 0,2 0 99,0 98,6 0,1 0 0 98,7 BPA 
E2 >88,5 <1,3 0 >89,8 >95,8 <0,3 0 0 >96,125 
78,5 2,4 0 80,9 67,4 2,3 0 0 69,7 EE2 
n. a. - nicht auswertbar; MSS - Modellspurenstoff; BE - biochemischer Abbau; 
SE - Austrag mit dem Überschussschlamm; VE - Verflüchtigung;  
TE - Elimination aus dem Abwasser. 
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Die Ursache für eine bessere BPA-Elimination im MBR liegt vermutlich in der Be-
lebtschlamm-Biozönose, da es weder zu einer Verflüchtigung von BPA noch zu des-
sen Rückhalt durch die Membranen kam (vgl. Tabelle 3.11). Der Austrag von BPA 
mit Schlamm (< 3,4% der Zulauffracht) war für die Elimination in beiden Pilotanlagen 
unbedeutend (siehe Tabelle 3.10). Nach Kreuzinger et al. (2003) erfolgt eine BPA-
Elimination von 91% (tTS = 13 d) und 87% (tTS = 26 d) in einer konventionellen Klär-
anlage bzw. 98% (tTS = 9,5 d) und 99% (tTS = 30 d) in einem Membranbioreaktor. 
Dies stimmt mit den Versuchsergebnissen (siehe Tabelle 3.10) grob überein, erklärt 
jedoch nicht, warum die BPA-Elimination in der KA niedriger war als im MBR. Daher 
erscheinen weitere Studien zum Verhalten von BPA in konventionellen Kläranlagen 
und Membranbioreaktoren notwendig. 
Tabelle 3.11: Mittlere Konzentrationen gelöster Modellspurenstoffe (MSS) 
im MBR vor und nach der Membran (n=5) 
tTS [d] 12 25 
MSS NP BPA E2 EE2 NP BPA E2 EE2 
sV [µg/L] 24,8 6,1 <5,0 80,4 3,8 2,7 <5 26,4 
sN [µg/L] 17,4 5,9 5,7 84,1 1,4 3,0 <5 28,3 
Rückhalt [%] 29,8 3,2 - -4,6 63,2 -11,1 - -7,2 
sV: Konzentration des Modellspurenstoffes vor der Membran 
sN: Konzentration des Modellspurenstoffes im Permeat 
NP wurde in beiden Pilotanlagen gut und ohne signifikante Unterschiede eliminiert 
(siehe Abbildung 3.16). Eine Verminderung der NP-Eliminationsraten und eine Zu-
nahme des NP-Austrags mit dem Überschussschlamm in der KA sowie im MBR bei 
dem Wechsel von tTS = 25 d auf tTS = 12 d machten sich allerdings bemerkbar (vgl. 
Tabelle 3.10). In allen Fällen lag der NP-Fracht im Überschussschlamm jedoch unter 
5% der NP-Zulauffracht, und die NP-Elimination fand überwiegend durch den bio-
chemischen Abbau statt. Ein Vergleich mit großtechnischen Anlagen ist kaum mög-
lich, da NP im Rohabwasser oft unterhalb der Bestimmungsgrenze vorliegt und erst 
im Klärprozess aus Nonylphenolethoxylaten gebildet wird (Ahel et al., 1994; Brunner 
et al., 1988; Giger et al., 1986). 
Die Sorption von NP an Schwebstoffen im Ablauf der KA und somit ein erhöhter Aus-
trag von NP aus der KA im Vergleich zum MBR waren nur bedingt relevant, da der 
91 
Unterschied nur 2,3-6,2% der NP-Ablauffracht bzw. < 0,5% der NP-Zulauffracht be-
trug. Wäre allerdings NP nicht so gut biologisch abgebaut, könnte der Unterschied 
gravierender sein, weil bei den hohen NP-Ablaufkonzentrationen auch hohe NP-
Konzentrationen pro Gramm Trockensubstanz im Ablauf zu erwarten sind (der Ver-
teilungskoeffizient und somit die prozentuelle Verteilung bleiben konstant). Mit dem 
Überschussschlamm würde dann auch entsprechend mehr an NP ausgetragen. 
Nonylphenol war der einzige Modellspurenstoff, der unter den Versuchsbedingungen 
durch Verflüchtigung eliminiert werden konnte. Jedoch blieb der NP-Austrag in die 
Atmosphäre in beiden Anlagen unter 0,5% der NP-Zulauffracht, weil die 
NP-Konzentration in den Reaktoren ohnehin schon durch die Sorption und den bio-
chemischen Abbau stark vermindert wurde. Es ist zu erwarten, dass in großtechni-
schen konventionellen Anlagen die NP-Verflüchtigung noch niedriger sein wird, weil 
die Belüftung in der Regel nicht so intensiv wie in diesen Versuchen sein dürfte (7 – 
15 m³ Luft/m³ Abwasser statt 39 – 55 m³/m³). Die relativ hohe Luftzufuhr bei den Ver-
suchen war durch die Geometrie der konventionellen Pilotanlage bedingt. In groß-
technischen Membranbioreaktoren ist eine ähnlich starke Belüftung und eine ähnlich 
hohe NP-Verflüchtigung wie in der Pilotanlage zu erwarten, da die Belüftung in MBR 
nicht nur die Funktion der Sauerstoffzufuhr hat, sondern auch das Fouling der Memb-
ranen verlangsamen soll. Hierbei ist allerdings zu berücksichtigen, dass die Abschät-
zung der verflüchtigten NP-Fracht in den Pilotanlagen unter idealen Bedingungen 
(Stoffübergangskoeffizient β = 1, siehe Gleichung (2.9)) durchgeführt wurde. Deswe-
gen sind die tatsächlichen NP-Verflüchtigungsraten niedriger. 
Anhand der Daten aus Tabelle 3.11 kann festgestellt werden, dass ein bedeutender 
NP-Rückhalt (30-63%) durch die Mikrofiltrationsmembran stattgefunden hat. Da BPA 
eine ähnliche Molmasse hat und weder durch die Membran noch durch die Deck-
schicht zurückgehalten wurde, ist der NP-Rückhalt auf eine irreversible (im Rahmen 
der Versuchslaufzeit) NP-Sorption am Membranmaterial zurückzuführen. Außerdem 
könnte NP an gelösten Huminstoffmolekülen adsorbiert werden (Höllrigl-Rosta et al., 
2003), welche bei der Probenaufbereitung durch die Zentrifugation nicht abgetrennt 
wurden, aber von Mikrofiltrationsmembranen mit Deckschicht zurückgehalten werden 
konnten. 
Die Daten zur E2-Elimination sind in Abbildung 3.16 und in Tabelle 3.10 dargestellt. 
Bei einem Schlammalter von 25 d lagen die E2-Konzentrationen in den Abläufen von 
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beiden Anlagen unterhalb der Bestimmungsgrenze (5 µg/L). Dies entsprach der Min-
destelimination von 96% (bezogen auf die zugegebene E2-Menge im Zulauf). Bei 
einem Schlammalter von 12 d war das gleiche Bild im MBR zu beobachten. In der 
KA (tTS = 12 d) war die gemessene Ablaufkonzentration höher als die zudotierte, was 
auf die Anwesenheit von BPA im Ablauf zurückzuführen ist (der E2-Peak in dem 
HPLC-Chromatogramm war von dem BPA-Peak nicht zu trennen). Es ist allerdings 
zu erwarten, dass in der KA bei einem Schlammalter von 12 d mehr als 89% E2 aus 
der wässrigen Phase eliminiert wurden, weil viele Literaturquellen über eine rasche 
Abbaubarkeit von E2 in Batchansätzen und großtechnischen Kläranlagen berichten 
(ARCEM, 2003; Filipov et al., 2002; Hegemann et al., 2002; Kreuzinger et al., 2003). 
In manchen Proben wurden außerdem Spuren von Estron (Metabolit von E2) gefun-
den, was auf die E2-Elimination durch biochemische Prozesse zurückzuführen ist. 
Im Vergleich zu anderen Modellspurenstoffen war die EE2-Elimination sehr gering 
(vgl. Abbildung 3.16). Die Ursache hierfür muss die schlechte biochemische Abbau-
barkeit von EE2 sein, die in den eigenen Versuchen mit radioaktiv markierten Mo-
dellspurenstoffen (siehe Kapitel 3.3.3) und in anderen Studien (Filipov et al., 2002; 
Layton et al., 2000; Ternes et al., 1999) festgestellt wurde. Da der EE2-Austrag mit 
dem Überschussschlamm unter 5% der EE2-Zulauffracht in beiden Anlagen lag und 
kein mechanischer Rückhalt im MBR stattfand (siehe Tabelle 3.10 und Tabelle 3.11), 
ist die EE2-Elimination vorwiegend auf den biochemischen Abbau zurückzuführen. 
Ein positiver Einfluss eines höheren Schlammalters war bei EE2 genauso wie bei 
den anderen Modellspurenstoffen zu verzeichnen. Bei tTS = 12 d konnte kein relevan-
ter Unterschied zwischen den Pilotanlagen bezüglich der EE2-Elimination festgestellt 
werden. Eine 11%-höhere EE2-Entfernung in der KA bei einem Schlammalter von 
12 d kann dadurch erklärt werden, dass zur Zeit der Probenahme aus der KA die 
Durchschnittstemperatur von 22,4°C höher als bei der Beprobung von MBR (18,1°C) 
war (siehe Tabelle 3.7) und die Abbauprozesse entsprechend beschleunigte.  
Bei der Beprobung großtechnischer Kläranlagen wurde in der Literatur über relativ 
hohe EE2-Eliminationsraten berichtet: > 90% bei tTS = 11-13 d (Andersen et al., 
2003) und 92 – 96% (Hegemann et al., 2002). Andere Autoren geben eine größere 
Eliminationsspanne an: 60 – 96% (Joss et al., 2004) und 37 –73% (Kreuzinger et al., 
2003). Abgesehen davon, dass die beprobten Anlagen eine unterschiedliche techni-
sche Ausrüstung besitzen, kann die starke Streuung der Literaturwerte daran liegen, 
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dass EE2 abbauende Bakterien nicht in allen Belebungsbecken in ausreichender 
Konzentration vorkommen. Es kann somit festgestellt werden, dass EE2 ein Prob-
lemstoff für die mechanisch-biologische Abwasserbehandlung ist. 
Abschätzung der Verteilungskoeffizienten für NP und BPA 
Um die Qualität der Schlammanalytik zu überprüfen, wurden anhand der Messdaten 
Verteilungskoeffizienten für NP und BPA nach Gleichung (3.7) abgeschätzt und den 
Koeffizienten, die in Schüttelversuchen mit radioaktiv markierten Substanzen ermit-
telt wurden (siehe Kapitel 3.3.2), in Tabelle 3.12 gegenübergestellt. 
KDM = xS ∗ (C - xS ∗TSAB)-1 (3.7)
C: Konzentration der Modellspurenstoffe im Ablauf der konventionellen Anlage 
bzw. vor der Membran im MBR [µg/L]. 
Der Vergleich der Verteilungskoeffizienten zeigt eine gute Übereinstimmung zwi-
schen den Ergebnissen der Laborversuchen und der Studie im halbtechnischen 
Maßstab. Aus der guten Übereinstimmung der Verteilungskoeffizienten kann eine 
Berechtigung zur Anwendung der in Kapitel 3.3.2 ermittelten Verteilungskoeffizienten 
für die Beurteilung des Spurenstoffaustrags mit Überschussschlamm abgeleitet wer-
den. 
Tabelle 3.12: Mittlere logarithmierte Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten 
Batchversuche kontinuierliche Versuche 
tTS=12 d tTS=25 d 
 
BS MBR-S 
KA MBR KA MBR 
log KDM (NP) 3,25 3,11 3,52 3,32 3,45 3,55 
log KDM (BPA) 2,24 2,16 2,13 2,44 2,68 2,56 
BS -     Belebtschlamm aus einem konventionellen Belebungsbecken (siehe Kapitel 3.3.2) 
MBR-S - Belebtschlamm aus einem Membranbioreaktor (siehe Kapitel 3.3.2) 
Abschätzung der Abbaugeschwindigkeitskonstanten der Modellspurenstoffe 
Da der biochemische Abbau maßgeblich zur Elimination der Modellspurenstoffe bei-
getragen hat, soll dieser gesondert betrachtet werden. Es ist zu erwähnen, dass die 
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durch die Zudotierung erhaltenen Konzentrationen der Modellspurenstoffe die übli-
chen Zulaufwerte großtechnischer Kläranlagen um ein Mehrfaches überschritten. 
Dabei ist aber nicht davon auszugehen, dass z. B. bei einer Konzentration von 
0,5 mg/L ein Spurenstoff als Primärsubstrat für die Bakterien dienen kann, da genug 
anderes organisches Substrat im Zulauf vorliegt. Die BSB5–Zulaufkonzentration be-
trug beispielsweise 111-221 mg/L (siehe Tabelle 3.7). Deswegen sind die erzielten 
Eliminationsraten auf die niedrigeren Konzentrationen in der Abwasserpraxis über-
tragbar. Die Batchversuche mit verschiedenen Konzentrationen von BPA und EE2 
unterstützen diese Aussage (ARCEM, 2003, Seite IV/65). 
Bei den untersuchten relativ hohen Konzentrationen der Modellspurenstoffe ist auch 
eine toxische Wirkung auf die Mikroorganismen des Belebtschlammes zu diskutieren. 
Es ist nicht auszuschließen, dass bei den durchgeführten Versuchen einige Bakteri-
enstämme entsprechend beeinflusst wurden. Eine gute BSB- und Ammoniumelimi-
nation in beiden Reaktoren beweisen aber, dass die zugegebenen Mengen der Mo-
dellsubstanzen keine bemerkbare negative Auswirkung auf das allgemeine Abbau-
geschehen des Belebtschlammes hatten. Es ist deshalb nicht von einer toxischen 
Wirkung auszugehen. 
Die Abbaukonstanten für die Modellspurenstoffe können nach Gleichung (2.17) ab-
geschätzt werden. Dies setzt allerdings voraus, dass im Bioreaktor keine anderen 
Eliminationsprozesse außer dem biochemischen Abbau stattfinden. Deswegen wird 
das Glied (C0 – Ci) in Gleichung (2.17) durch die in den Pilotanlagen ermittelte bio-
chemische Eliminationsrate BE = (C0 – Ci)/C0 ersetzt (C0 = CZU): 
k = BE∗ CZU ∗ (s ∗ TSBB ∗ tR)-1 (3.8) 
Die nach Gleichung (3.8) ermittelten Mittelwerte der Abbaukonstanten sind in Tabelle 
3.13 aufgeführt (siehe auch Anhang, Tabellen 8.11-8.14). Da aus den Werten keine 
eindeutige Abhängigkeit der Abbaukonstanten vom Schlammalter oder von den ge-
testeten Verfahren abzuleiten ist, wurden Mittelwerte und Standardabweichungen der 
Abbaukonstanten für jeden Modellspurenstoff ermittelt. 
Aus der Gegenüberstellung der Mittelwerte (siehe Tabelle 3.13) ist ersichtlich, dass 
EE2 viel langsamer als die anderen Modellspurenstoffe abgebaut wird. Danach fol-
gen NP und BPA. Die in kontinuierlichen Versuchen ermittelten EE2-Abbau-
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konstanten stimmen mit den Ergebnissen der Batchversuche sowie den Literaturwer-
ten für Laborkläranlagen sehr gut überein (siehe Tabelle 3.13). Für E2 sind anhand 
der Abbaukonstanten keine eindeutigen Aussagen möglich, da die erfassten E2-
Ablaufkonzentrationen unter Bestimmungsgrenze lagen. 
Tabelle 3.13: biochemische Abbaugeschwindigkeitskonstanten  
k [L/(gTS∗d)] für die Modellspurenstoffe (n=5) 
tTS = 12 d tTS = 25 d tTS >12 d  
KA MBR KA MBR MW±S 
Batch- 
versuche  
(Kapitel 3.3.3) (Clara, 2004)
NP 5,43 6,25 12,19 9,30 8,29±3,09 - 1,4-6,4 
BPA 0,82* 26,97 17,33 14,69 19,66±6,46 0,88 3,9-6,5 
E2 n.a. >18,09 >1,58 >4,64 - - 11,1-13,8 
EE2 0,62 0,63 0,75 0,42 0,61±0,14 0,71 0,44-0,88 
*Der Wert kBPA = 0,80 L/(gTS∗d) wurde als ein Ausreißer behandelt und bei der Abschätzung 
des Mittelwertes (MW) und der Standardabweichung (S) nicht berücksichtigt. 
Für NP und BPA sind die ermittelten Abbaukonstanten mit den Literaturangaben gut 
vergleichbar (siehe Tabelle 3.13). Ein etwas niedriger Literaturwert für die BPA-
Abbaukonstante muss dadurch zustande gekommen sein, dass in der genannten 
Studie (Clara, 2004) ein BPA-Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizient von 
10.000 L/kg zur Abschätzung des sorbierten BPA-Anteils eingesetzt wurde. Da die-
ser Koeffizient mindestens um eine Zehnerpotenz höher ist als der Wert, der realis-
tisch erscheint (siehe Tabelle 3.3 und Tabelle 3.12), ist zu erwarten, dass der sor-
bierte Anteil zu hoch und der biochemische Abbau entsprechend zu niedrig ge-
schätzt wurde. Die BPA-Abbaugeschwindigkeit (Primärabbau), die in den eigenen 
Batchversuchen bestimmt wurde, ist allerdings viel niedriger als in den kontinuierlich 
betriebenen Anlagen (siehe Tabelle 3.13). Dies ist darauf zurückzuführen, dass das 
Maximum des BPA-Abbaus in den ersten Stunden des Batchversuches erreicht wur-
de, wobei die Probenahme erst 40 h nach Versuchsbeginn erfolgte. Zu diesem Zeit-
punkt hat die Aktivität der Biozönose schon stark abgenommen (für eine ausführliche 
Begründung siehe Kapitel 3.3.3). 
Hiermit sind die in kontinuierlichen Versuchen ermittelten Abbaugeschwindigkeiten 
von NP, BPA und EE2 als realistisch zu bewerten, wobei ein Vergleich mit großtech-
nischen Anlagen notwendig ist. Zur Zeit ist dies Anhand einer Literaturstudie nicht 
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möglich, da in den Veröffentlichungen solche Parameter wie tR, tTS und TSBB in der 
Regel nicht angegeben werden. 
Es ist zu erwähnen, dass Abbauprozesse eine Temperaturabhängigkeit aufweisen 
können (Tanghe et al., 1998). Generell ist zu erwarten, dass bei höheren Temperatu-
ren ein biochemischer Abbau schneller verläuft, wobei jeder Mikroorganismus seine 
Bereiche des Temperaturoptimums aufweist und für jeden Spurenstoff eine eigene 
Temperaturkinetik zu erwarten ist. Deswegen besteht in diesem Gebiet ein erhebli-
cher Forschungsbedarf. In dieser Studie wurde die Temperaturabhängigkeit der Ab-
baugeschwindigkeitskonstanten aufgrund begrenzter Versuchskapazitäten nicht ver-
folgt.  
Schlussfolgerungen der kontinuierlichen aeroben Versuche 
Abschließend kann festgehalten werden, dass die durchgeführten Versuche keine 
bedeutenden Vorteile des MBR gegenüber einer konventionellen Belebungsanlage 
bezüglich der Elimination der Modellspurenstoffe aufzeigen konnten. Eine positive 
Auswirkung des höheren Schlammalters war allerdings bei der Entfernung von NP, 
BPA und EE2 nachweisbar (siehe Abbildung 3.16).  
Alle Substanzen außer EE2 wurden in beiden Versuchsanlagen größtenteils aus 
dem Rohabwasser entfernt. Da EDCs eine additive Wirkung aufweisen (Kortenkamp 
et al., 2003), sind die Restkonzentrationen der Modellspurenstoffe im Ablauf aller-
dings nicht zu vernachlässigen. Deswegen ist eine weitgehende EDC-Elimination 
anzustreben.  
Da bei den kontinuierlichen Versuchen nur der Primärabbau der Modellspurenstoffe 
erfasst werden konnte, ist davon auszugehen, dass einige Metabolite mit unbekann-
ten Eigenschaften aus den Modellspurenstoffen entstanden. Die neusten Erkenntnis-
se aus den Untersuchungen mit einem definierten radioaktiv markierten Nonylpheno-
lisomer zeigen, dass, obwohl in einer MBA 96% NP aus dem Abwasser eliminiert 
wurden, 64% der Ausgangssubstanz im Ablauf der Anlage in Form von Metaboliten 
nachgewiesen werden konnten (Cirja et al., 2006). Die nach einer HPLC-MS/MS-
Analyse vorgeschlagenen Strukturformel der Metabolite enthielten phenolische Ringe 
und sahen dem NP sehr ähnlich (Cirja et al., 2006). Deswegen ist eine toxische Wir-
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kung der Metabolite nicht auszuschließen. Hiermit besteht ein Forschungsbedarf an 
toxikologische Untersuchungen von Abbauprodukten organischer Spurenstoffe. 
Der Austrag der Modellspurenstoffe mit Überschussschlamm lag unter 5% und spiel-
te somit eine untergeordnete Rolle im Vergleich zum biochemischen Abbau (siehe 
Tabelle 3.10). Allerdings waren die Konzentrationen im Schlamm vielfach höher als 
im gereinigten Abwasser. Beispielsweise verblieben über 13.500 µg/kgTS NP im 
Schlamm bei einer NP-Ablaufkonzentration von 1,4 µg/L (siehe Anhang, Tabelle 
8.14). Daher sind bei der landwirtschaftlichen Verwertung von Klärschlämmen aus 
der Abwasserbehandlung lokale endokrine oder toxische Effekte an den Bodenorga-
nismen nicht auszuschließen. 
3.4 Eigene Untersuchungen zum Verhalten der Modellspurenstoffe bei der 
Schlammbehandlung 
Um das Verhalten organischer Spurenstoffe bei der Schlammbehandlung zu ermit-
teln, wurden Untersuchungen zum anaeroben Abbau von BPA und zum Verhalten 
von BPA bei der Schlammkonditionierung und –entwässerung durchgeführt. 
3.4.1 Anaerober Abbau von Modellspurenstoffen in Batchversuchen 
Das Verhalten organischer Spurenstoffe während der anaeroben mesophilen 
Schlammstabilisierung ist bisher nicht vollständig geklärt worden. Beispielsweise 
wurde im Ablauf eines Faulbehälters aus einem unbekannten Grund eine höhere 
BPA-Konzentration gemessen als im Zulauf (Bilitewski et al., 2002; Gehring et al., 
2002). In eigenen Versuchen mit halbtechnischen semikontinuierlich betriebenen 
Faulbehältern wurden dagegen 70-80% BPA eliminiert (Ivashechkin et al., 2003). 
Vermutlich kam es durch einen ungewollten Sauerstoffeintrag in die Faulbehälter zu-
stande. Um eine endgültige Aussage über das BPA-Verhalten während einer anae-
roben Schlammstabilisierung zu treffen, wurde radioaktiv markiertes BPA mit Faul-
schlamm inkubiert. 
In 10 gasdichte 100 mL Glasgefäße mit Butylstopfen wurde 50 µL Methanollösung 
von 14C-BPA (siehe Kapitel 3.3.1) gegeben, was der 14C-BPA-Konzentration von 
36 µg/L nach der Schlammzugabe entsprach. Anschließend fand eine Verdampfung 
des Methanols statt. Der Faulschlamm wurde aus den Faulbehältern der Kläranlage 
Aachen-Soers entnommen. Ein Teil davon (für 3 abiotische Kontrollansätze) wurde 
98 
bei 121°C 20 min autoklaviert. Unter einem Stickstoffstrom erfolgte eine Verteilung 
des Schlammes in die Glasgefäße (je 50 mL), um eine Sauerstoffkontamination vor-
zubeugen. Danach wurde dem Schlamm ein Tropfen des Redoxindikators Resazurin 
zugesetzt, um die O2-Abwesenheit zu überprüfen. In manche Gefäße wurden außer-
dem Reduktionsmittel (2 mg FeCl2∗4H2O und 10 mg Na2S) zugegeben, um die me-
thanogenen Verhältnisse zu garantieren. Nachdem die Gefäße gefüllt und mit N2 be-
gast waren, wurden sie 1 h lang geschüttelt, um eine homogene Verteilung des 
BPAs zu gewährleisten. Anschließend wurden sie bei 37°C in einem Thermoschrank 
inkubiert.Bei dem anaeroben Abbau des Benzols (siehe Gleichung (3.9)) entstehen 
Methan und Kohlendioxid (Kehew, 2001). Da BPA zwei Phenolringe enthält, kann ein 
anaerober BPA-Abbau durch den Nachweis des radioaktiven 14CO2 qualitativ bestä-
tigt werden. Zum Zweck der 14CO2-Erfassung wurden die Ansätze einmal pro Woche 
mit N2 belüftet. Das Abgas wurde anschließend durch eine CO2-Falle, die mit Szintil-
lationsflüssigkeit „Carbomax“ (siehe Kapitel 3.3.3) gefüllt war, geperlt. Die Quantifi-
zierung des gefangenen 14CO2 erfolgte wie in Kapitel 3.3.3
C6H6 + 4,5 H2O => 2,25 CO2 + 3,75 CH4 (3.9) 
Nach 130 d Inkubation wurden die Ansätze extrahiert. Die Probenbearbeitung und 
die Extraktcharakterisierung mittels HPLC erfolgten genauso wie bei den aeroben 
Batchansätzen in Kapitel 3.3.3, Seite 66. 
Im Laufe des Versuches blieb der Redoxindikator Resazurin in allen Gefäßen farb-
los, was bedeutet, dass das Redoxpotential <–200 mV war und eine Methanogenese 
stattfinden konnte. In den sieben biotischen Ansätzen wurde Faulgas produziert. In 
den drei autoklavierten Ansätzen wurden keine Änderungen beobachtet. Radioakti-
ves CO2 ist weder nach 10 d noch nach 130 d Inkubation entstanden. Nach der Ex-
traktion und Verbrennung der festen Phase betrug die gesamte Radioaktivitäts-
wiederfindungsrate 103-105% (vgl. Abbildung 3.17).  
Eine höhere Radioaktivität im Feststoff der abiotischen Ansätze im Vergleich zu den 
biotischen kann durch einen biochemischen Abbau des organischen Feststoffanteils 
in den biotischen Ansätzen erklärt werden. Durch den Abbau wird die Menge organi-
scher Substanz und somit die Anzahl der Sorptionsstellen vermindert, was eine ver-
mehrte BPA-Desorption bei der Extraktion auslöst. In einem großtechnischen Faul-
behälter wird 40-50% TS in Faulgas umgewandelt und/ oder hydrolysiert. Die desor-
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bierten Spurenstoffe gehen in die flüssige Phase über und ihr weiteres Verhalten ist 
von der nachfolgenden Schlammentwässerungstechnik abhängig. 
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Abbildung 3.17: Wiederfindung der gesamten applizierten Radioaktivität in 
den biotischen und abiotischen anaeroben Batchansätzen 
Die einzige radioaktive Substanz im Extrakt wurde mittels HPLC als Bisphenol A i-
dentifiziert. Es wurden keine BPA-Metabolite gebildet. Daraus folgt, dass Bisphenol A 
unter anaeroben Bedingungen im Faulbehälter weder mineralisiert noch transformiert 
werden kann und mit dem Klärschlamm ausgetragen wird. Von EE2 und NP ist ein 
ähnliches Verhalten zu erwarten, weil sie unter anaeroben Bedingungen persistent 
sind (siehe Kapitel 3.2). Die in eigenen Versuchen (Ivashechkin et al., 2003) mit 
halbkontinuierlich betriebenen Faulbehältern nachgewiesene BPA-Elimination von 
70-80% könnte durch einen ungewollten Sauerstoffeintrag zustande kommen. 
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3.4.2 Untersuchungen zum Sorptionsverhalten der Modellspurenstoffe bei der 
Schlammkonditionierung und Schlammentwässerung 
Allgemeines zur Schlammentwässerung 
Um das Volumen des Klärschlammes zu vermindern und dessen Transportkosten zu 
minimieren, wird der stabilisierte Schlamm entwässert. Nach der Entwässerung kann 
der Klärschlamm deponiert, in Verbrennungsanlagen thermisch oder in der Landwirt-
schaft stofflich verwertet werden. Das bei der Entwässerung anfallende Prozesswas-
ser wird gewöhnlich in die biologische Klärstufe geleitet. Dabei ist die Verteilung der 
Spurenstoffe zwischen fester und flüssiger Phase für die Bestimmung der mit dem 
Klärschlamm ausgetragenen Spurenstoffe von Bedeutung. 
In kommunalen Kläranlagen wird Schlamm mittels Zentrifugation oder Filtration ent-
wässert. Zurzeit erfolgt überwiegend eine physikalisch-chemische Konditionierung 
mit Metallsalzen oder Polymeren. Dabei wird durch die Zugabe von positiv gelade-
nen Metallionen oder kationischen Polymermolekülen die kolloidale Struktur des 
Schlammes destabilisiert. Die dabei gebildeten Flocken verbessern die Entwässer-
barkeit. Bei der Entwässerung in Kammerfilterpressen werden zusätzlich Filterhilfs-
mittel wie Ca(OH)2 zugegeben. Diese bilden ein wasserdurchlässiges Filtergerüst, 
senken somit die Filtrationszeiten und verbessern die Abtrennung der Schlammfest-
stoffe (ATV-Handbuch, 1996, Seite 273). 
Die Konditionierung kann allerdings auch rein mechanisch erfolgen, indem fein ge-
mahlene Kohle oder Asche dem Schlamm zugegeben wird. Dabei dienen die Partikel 
in der Größe < 100 µm als Flockungszentren und verbessern dadurch die Entwäs-
serbarkeit des Schlammes (ATV-Handbuch, 1996, Seite 282). Die Schlammkonditio-
nierung kann auch thermisch erfolgen. Da dieses Verfahren zu einer hohen Belas-
tung des Schlammwassers führt, wird es selten angewendet. Deswegen wird es im 
Rahmen dieser Arbeit nicht weiter verfolgt. 
Versuchsaufbau und Versuchsdurchführung 
Die zur Untersuchung ausgewählten Konditionierungsmittel und die üblicherweise im 
KA-Betrieb sowie die bei den eigenen Versuchen tatsächlich verwendeten Zugabe-
mengen sind in Tabelle 3.14 zusammengestellt. Als ein Vertreter für die einzuset-
zenden Metallsalze diente Eisen(III)chlorid. Außerdem wurden Konditionierungsver-
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suche mit zwei Arten von Asche (Flugasche und Rostasche) sowie mehreren Arten 
von Kohle und Koks durchgeführt, weil auf diesen eine vermehrte Sorption der Spu-
renstoffe zu erwarten war. Die Aschen und die Kohlen wurden gemahlen und ge-
siebt, um eine optimale Korngröße (<100 µm) für die Schlammkonditionierung zu 
erhalten. 
Tabelle 3.14: Eigenschaften und Dosiermengen der in den Versuchen 
eingesetzten Konditionierungsmittel 
Korngrößen-
verteilung [%] Dosiermengen [%TS] Konditionie-
rungsmittel Dosierform 63-100 
µm <63 µm
nach ATV-
Handbuch (1996), 
S. 259-286 
in  
Versuchen 
eingesetzt
Kationisches 
Polymer  
NEROLAN 
CE679S(1)
wässrige  
Lösung 
0,32%  
- - 0,1-1 1 
FeCl3(2) Lösung 10% - - 3-15 7,5 und 15 
Ca(OH)2(2) Lösung 20% - - 25-50 25 und 50 
Flugasche(3) 
(Basel) Pulver 14 86 100-200 150 
Rostasche(3) 
(Wachtberg) Pulver 34 66 100-200 150 
Sägespäne(4) Pulver - - 10-50 50 
Braunkohle(3) Pulver 24 76 100-200 150 
Braunkohlen-
koks 1(3) Pulver 32 68 100-200 150 
Braunkohlen-
koks 2 (3) 
(mahlaktiviert) 
Pulver 22 78 100-200 150 
Hersteller: 1 - Nerolan Wassertechnik GmbH; 2 - Sigma-Aldrich, München; 3 - Rhein-
braun AG; 4 - eine Holzverarbeitungswerkstatt. 
Die Konditionierungsversuche wurden in den Dialysezellen sowie den Schüttelgefä-
ßen mit Faulschlamm (FS) durchgeführt (wie in Kapitel 3.3.1 und 3.3.2). Überwie-
gend kam radioaktiv markiertes BPA (14C-BPA, siehe Kapitel 3.3.1) zum Einsatz, 
wobei Einzeltests auch mit 14C-EE2 und 14C-NP (siehe Kapitel 3.3.2) stattfanden. Zur 
Ermittlung jedes Datenpunktes wurden 3 parallele Ansätze ausgewertet. 
Nach der Einstellung des Sorptionsgleichgewichtes mit Hilfe von 24 h Rotation für die 
Dialysezellen und 24 h Schütteln für die Glasgefäße wurde das Konditionierungsmit-
tel (siehe Tabelle 3.14) zugegeben. Die Dialysezellen wurden anschließend rotiert, 
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die Glasgefäße wurden geschüttelt und abzentrifugiert (vgl. Kapitel 3.3.2). Die erste 
Beprobung des Überstandes fand 0,5 h und die zweite 24 h nach der Konditionierung 
statt. Außerdem wurden für die Konditionierungsmittel BPA-Feststoff-Wasser-
Verteilungskoeffizienten bestimmt und Isotherme nach Freundlich (im Bereich 18-
1000 µgBPA/L) berechnet, um den Wirkungsmechanismus der Konditionierung auf die 
BPA-Verteilung beurteilen zu können. 
Ergebnisse der Versuche zur Schlammkonditionierung 
Die BPA-Verteilungskoeffizienten und Isotherme nach Freundlich sowie die pH-
Werte der Konditionierungsmittel in wässriger Lösung sind in Tabelle 3.15 zusam-
mengestellt. Anders als erwartet, wurde BPA an die Rost- und Flugasche sorbiert, 
wobei die Asche per Definition keine nennenswerten organischen Anteile enthält. 
Außerdem ist der pH-Wert der Aschen viel höher als der BPA-pKS-Wert von 10,4 
(siehe Anhang, Tabelle 8.5), was bedeutet, dass während des Versuches BPA als 
ein negativ geladenes Ion vorliegen sollte. Dadurch steigt die Löslichkeit normaler-
weise an. Dies gibt einen Hinweis darauf, dass die BPA-Sorption an die Aschen nicht 
durch die BPA-Hydrophobie, sondern durch elektrostatische oder chemische Kräfte 
bedingt war. 
Tabelle 3.15: Konditionierungsmittel-Wasser-Verteilungskoeffizienten von 
BPA (n=3, Standardabweichung < 3%) und Isotherme nach 
Freundlich 
Konditionierungs-
mittel 
pH-Wert in 
wässriger  
Lösung 
log KDM (BPA) 
[L/kg] 
Isotherme nach 
Freundlich 
Polymer 6,5 2,43 - 
FeCl3 0,9 0 - 
Ca(OH)2 12,5 0 - 
Flugasche 12,5 1,65 - 
Rostasche 12,5 2,73 - 
Sägespäne 5,2 2,40 xS = 251 ∗ s0,962
Braunkohle 6,5 3,33 xS = 2127 ∗ s0,950
Braunkohlenkoks 1 11,8 3,38 xS = 2406 ∗ s1,028
Braunkohlenkoks 2  11,6 3,32 xS = 2103 ∗ s1,028
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Im Laufe der Versuche zeigte BPA eine sehr hohe Affinität zu Braunkohle und 
Braunkohlenkoks. Der hohe pH-Wert der Koksstäube in wässriger Lösung hatte of-
fenbar keinen negativen Einfluss auf die Sorption. Für die Braunkohle und die beiden 
Braunkohlenkokse waren die Verteilungskoeffizienten beinahe gleich. Aus den Kon-
stanten nach Freundlich folgt allerdings, dass eine Sorptionssättigung bei höheren 
BPA-Konzentrationen mit der Braunkohle (1/n < 1) schneller als mit dem Braunkoh-
lenkoks (1/n ≥ 1) erreicht wird. 
In Tabelle 3.16 sind die BPA-Konzentrationen im Überstand des Faulschlammes 
nach der Entwässerung mit verschiedenen Konditionierungsmitteln zusammenge-
stellt.  
Tabelle 3.16: BPA-Anteile im Überstand des Faulschlammes vor (0 h) und 
nach der Konditionierung (0,5 h und 24 h) (Standardabwei-
chung < 2%) 
BPA im Überstand [%] pH-Wert Konditionierungs-
mittel 
Dosis 
[%TS] 0 h 0,5 h 24 h 0 h 0,5 h 24 h 
Polymer 1 26 26 26 7,2 7,2 7,2 
FeCl3 15 26 26 26 7,2 6,0 6,0 
7,5+25 26 48 36 7,2 10,4 9,8 FeCl3+Ca(OH)2 15+50 26 78 94 7,2 12,4 12,2 
Flugasche 150 28 37 101 7,5 9,7 12,5 
Rostasche 150 28 28 37 7,5 9,3 10,0 
FeCl3+Sägespäne 7,5+50 28 18 17 7,5 5,9 5,9 
Braunkohle 150 28 10 3 7,5 7,2 7,2 
Braunkohlenkoks 1 150 28 1 1 7,5 7,8 8,8 
 
Die Konditionierung mit einem kationischen Polymer hatte keinen Einfluss auf die 
BPA-Verteilung, obwohl BPA an dem Polymer adsorbieren kann (vgl. Tabelle 3.15). 
Dass keine bedeutende Änderung der BPA-Verteilung stattfand, lag wohl an der rela-
tiv niedrigen Polymerdosis (1% TS). Eine Konditionierung mit Eisen(III)chlorid alleine 
ergab keinen messbaren Effekt. Die Zugabe von FeCl3 in Verbindung mit Ca(OH)2 
führte allerdings zu einer starken BPA-Desorption, die pH-Wert-abhängig erschien 
(siehe Tabelle 3.16). 
Die Zugabe von Flug- und Rostasche ergab auch eine von pH-Wert abhängige BPA-
Desorption. Nach der Konditionierung mit Flugasche wurden 101% der gesamten 
BPA-Menge (die Standardabweichung betrug ±2%) im Überstand bestimmt 
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(pH=12,5). Nach der Zugabe der Rostasche konnten nur 37% BPA in der flüssigen 
Phase nachgewiesen werden (pH=10,0), da die Rostache einen niedrigeren 
Ca(OH)2–Anteil enthielt als die Flugasche. Für den sich einstellenden pH-Wert und 
die BPA-Desorption war dies entscheidend. Es wurde keine vermehrte BPA-Sorption 
bei der Aschezugabe beobachtet, obschon sie nach den Sorptionsversuchen mit 
BPA und den Aschen in wässriger Lösung zu erwarten war (siehe Tabelle 3.15). Die-
ser Widerspruch könnte dadurch erklärt werden, dass die Aschepartikel mit 
Schlammpartikeln belegt wurden und somit keine Sorptions- bzw. Reaktionsplätze 
für BPA anbieten konnten. 
Die Zugabe von Sägespänen und Kohlenstäuben führte wie erwartet zu einem ver-
mehrten BPA-Verbleib in der festen Phase. Schon 0,5 h nach der Beimischung des 
Braunkohlenkoksstaubs wurde BPA fast vollständig aus dem Überstand entfernt (sie-
he Tabelle 3.16). Bei der Braunkohlenstaubzugabe konnte eine vergleichbare Leis-
tung erst nach 24 h Schütteln erreicht werden, was durch die kleinere spezifische 
Sorptionsoberfläche des Kohlenstaubes im Vergleich zu der des Koksstaubes erklärt 
werden kann. Ein ähnliches Verhalten ist für die anderen Modellspurenstoffe zu er-
warten. 
Um die pH-Wert-Abhängigkeit der BPA-Sorption näher zu untersuchen, wurde eine 
Titrierung des mit 14C-BPA dotierten Faulschlamms (FS) mittels Ca(OH)2 und HCl 
während der Schüttelversuche vorgenommen. In Abbildung 3.18 sind die Ergebnisse 
der Titrierung dargestellt. Daraus kann eine deutliche pH-Wert-Abhängigkeit der 
BPA-Desorption abgelesen werden. Da eine 50%-ige BPA-Desorption bei einem 
pH-Wert = pKS-Wert von 10,4 stattfindet (vgl. Abbildung 3.19), ist die Desorption 
durch die Deprotonierung von BPA-Molekülen zu erklären.  
BPA ist eine schwache Säure, die erst bei pH-Werten >9,5 dissoziiert. Dabei werden 
von BPA-Molekülen H+-Ionen abgespalten, was zur Bildung negativ geladener Ionen 
führt. Die negativ geladenen BPA-Ionen können an die hydrophoben Wechselwir-
kungen mit der organischen Substanz des Schlammes nicht mehr teilnehmen und 
gehen in die wässrige Phase über. Da die Schlammpartikel auch eine negative La-
dung besitzen, erfolgt eine gegenseitige Abstoßung, die die BPA-Desorption unter-
stützt (Ivashechkin et al., 2004). 
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Abbildung 3.18: Zusammenhang von pH-Wert und BPA-Anteil im Überstand 
des Faulschlammes 
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Abbildung 3.19: BPA-Desorption vom Faulschlamm bei hohen pH-Werten 
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 Wie der Konditionierungsversuch zeigt (vgl. Tabelle 3.16), kann BPA fast vollständig 
vom Faulschlamm desorbiert werden (94% im Überstand). Da die anderen Modell-
spurenstoffe ähnliche pKS-Werte besitzen (siehe Anhang, Tabelle 8.5), war zu erwar-
ten, dass sie bei der Konditionierung mit FeCl3 und Ca(OH)2 (pH-Wert >10) ebenso 
weitgehend in die flüssige Phase übergehen. Dies wurde in einzelnen Schüttelversu-
chen mit 14C-EE2 und 14C-NP bestätigt. In der Studie ARCEM (2003), Seite IV/62, 
wird über eine Desorption von NP, BPA, E2 und EE2 bei der Zugabe von NaOH und 
Ca(OH)2 zu Belebtschlamm berichtet, was die oben beschriebenen Ergebnisse 
stützt. 
Ausblick 
Von der Anfangsverteilung des BPA im Faulschlamm (72-74% an die feste Phase 
gebunden) ausgehend, kann auf einen bedeutenden Austrag der Spurenstoffe in die 
Umwelt bei einer stofflichen Klärschlammverwertung geschlossen werden. Dies ist 
um so mehr von Bedeutung, da in Deutschland für das Jahr 2003 eine solche Klär-
schlammverwertung in Höhe von 56% der Klärschlammjahresmenge erfolgte, wobei 
30% in der Landwirtschaft und 26% im Landschaftsbau verwertet wurden (Durth, 
2005). 
Zur Verminderung der Belastung des Klärschlammes mit organischen Spurenstoffen 
kann eine Schlammkonditionierung mit FeCl3+Ca(OH)2 beitragen, da dabei eine De-
sorption von Substanzen mit pKS-Wert < 11,5 erreicht werden kann. Hierbei ist aller-
dings zu berücksichtigen, dass die Rückführung des spurenstoffgesättigten Filtrates 
aus der Schlammentwässerung in die biologische Klärstufe zur Erhöhung der Spu-
renstoffkonzentration im Kläranlagenablauf beitragen kann. Bei einer Branntkalk-
nachbehandlung von entwässertem Klärschlamm zwecks Hygienisierung und Verfes-
tigung werden pH-Werte von 13 erreicht (ATV-Handbuch, 1996, Seite 281). Dies 
kann zu einer schnellen Auswaschung der Spurenstoffe und einer Grundwasserbe-
lastung führen. 
Bei der im Rahmen der Schlammentwässerung erfolgten Zugabe organischer Stäube 
werden Spurenstoffe aus dem Überstand weitgehend entfernt und mit dem Klär-
schlamm ausgetragen. Da die Zugabe organischer Stäube den Brennwert des 
Schlammes erhöht, wäre eine thermische Verwertung solcher Klärschlämme zu emp-
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fehlen. Sie führt zu einer Minimierung den Austrag organischer Spurenstoffe in die 
Umwelt. 
Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass eine Verminderung des Austrags 
organischer Spurenstoffe mit dem Klärschlamm möglich ist. Hierfür können die Er-
kenntnisse angewendet werden, die bei den Untersuchungen zur Schlammkonditio-
nierung und -entwässerung erzeugt wurden. 
 
4 Konventionelle und weitergehende Leistungen kommunaler 
Kläranlagen bei der Elimination organischer Spurenstoffe 
Aus den durchgeführten Versuchen (siehe Kap. 3) wurden fundierte Erkenntnisse 
über das Verhalten der Modellspurenstoffe in einzelnen Stufen der Abwasser- und 
Schlammbehandlung gewonnen. Diese Daten liefern allerdings nur eingeschränkte 
Informationen bezüglich des Zusammenspiels dieser Stufen und ihres Einflusses 
aufeinander. Realitätsnahe Aussagen über die Elimination organischer Spurenstoffe 
in verschiedenen Kläranlagen sind deswegen nur bei der Betrachtung von vollständi-
gen Anlagenkonfigurationen möglich. 
4.1 Eigene Untersuchungen zur Leistung mechanisch-biologischer Kläranla-
gen bei der Elimination organischer Spurenstoffe 
Im Rahmen dieser Arbeit wurden vier bereits erwähnte Abwasserbehandlungs-
konfigurationen näher betrachtet, nämlich  
1) eine konventionelle Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisie-
rung; 
2) eine Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung; 
3) eine konventionelle Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabili-
sierung; 
4) eine Membranbelebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung. 
Außerdem wurde der Einfluss einer nachgeschalteten Sandfiltration im Ablauf einer 
konventionellen Kläranlage auf die weitgehende Elimination der Modellspurenstoffe 
NP, BPA, E2 und EE2 untersucht. Neben den Eliminationsleistungen der Abwasser-
behandlungskonfigurationen wurden der Einfluss der mechanischen Vorbehandlung 
des Rohabwassers und die Auswirkung der Rückführung des Prozesswassers aus 
der Schlammbehandlung ins Belebungsbecken auf die Elimination organischer Spu-
renstoffe aus dem Abwasser gesondert betrachtet.  
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4.1.1 Elimination organischer Spurenstoffe in konventionellen Belebungsan-
lagen mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
Das Fließschema einer konventionellen Kläranlage mit simultaner aerober Schlamm-
stabilisierung und nachgeschalteter Sandfiltration ist in Abbildung 2.1 dargestellt 
(siehe Seite 9). Eine Erläuterung zur Bezeichnungen der Stoffströme erfolgt in 
Tabelle 2.2 (siehe Seite 9). Um die Elimination und den Austrag eines Spurenstoffes 
aus der Abwasserbehandlungsanlage beschreiben zu können, wurde ein Bilanzie-
rungsmodell für jede Behandlungsstufe und für die ganze Anlagenkonfiguration er-
stellt. Dabei wurde davon ausgegangen, dass jede Behandlungsstufe ein ideal 
durchmischtes System darstellt. Das heißt, dass die Konzentrationen der Spurenstof-
fe in der flüssigen Phase innerhalb einer Behandlungsstufe konstant bleiben. Außer-
dem wurden die Zulaufmenge bzw. –eigenschaften als konstant angenommen. Für 
jede Behandlungsstufe des Klärwerks wurde eine Bilanzgleichung aufgestellt (siehe 
Tabelle 4.1). Das Gleichungssystem gilt sowohl für die Feststoff- als auch für die 
Spurenstofffrachten. 
Tabelle 4.1: Bilanzgleichungen einer Kläranlage mit simultaner anaerober 
Schlammstabilisierung (vgl. Fließschema in Abbildung 2.1) 
Nr. Gleichung Nr. Gleichung 
1 Wr    = W – Sr 5 *Wsf = Wb - *Ssf 
2 Ws   = Wr – Vs — Wf – Ss 6 Sve  = Sb + *Ssf – Wve 
3 Wzb = Ws + Wve + Wz 7 Sz    = Sve + Wk – Wz 
4 Wb   = Wzb – Vb – Bb – Sb   
*) entfällt, falls keine Sandfiltration vorgesehen ist. 
Bei der Bilanzierung der Feststoffe wurde jeder Strom als Fracht (BTS) angegeben, 
z. B. BBTS(Wr) = Q(Wr)∗TS(Wr); BTS(Sr) = Q(Sr)∗TS(Sr) usw. Hierbei waren Vs=Vb=0; 
Bb=Q(Wzb)∗qÜS. Der spezifische Überschussschlammanfall in der biologischen Stu-
fe, qÜS [kgTS/m³], wird gemäß DWA-Regelwerk (ATV-DVWK-A 131, 2000) abge-
schätzt: 
qÜS=BSBBB∗(0,75+0,6∗XBB/CSBBB–0,102∗tTS∗FT∗ (1+0,17∗tTS∗FT)-1) (4.1)
XBB: TS im Zulauf der biologischen Stufe [mg/L], wird bei der Bilanzerstellung in 
Microsoft Excel mit Hilfe von Gleichung 3 aus Tabelle 4.1 iterativ ermittelt; 
FT: Temperaturfaktor; FT = 1,072(T-15). 
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Die für die Bilanzierung verwendeten Parameterwerte sind in Tabelle 4.2 zusam-
mengestellt. Als Grundlage dienten dazu Betriebsdaten der kommunalen Kläranlage 
Aachen-Soers (ARA-Soers, 2000). Hierbei handelte es sich ausschließlich um die 
Jahresmittelwerte, was für die Abschätzung der Größenordnung des Spurenstoffaus-
trages ausreicht, zumal mit der aktuellen Datenlage eine Berücksichtigung täglicher 
Änderungen der Beschaffenheit des Kläranlagenzulaufes nicht möglich erscheint. 
Tabelle 4.2: Werte der Modellparameter für eine konventionelle Belebungs-
anlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
Modellparameter Kürzel Einheit Wert 
Einwohnerwert  EW E 470.000 
Zulaufstrom Rechen (Jahresmittel) Q(W) m³/d 85.000 
Anfall des Rechengutes (TS=700 kg/m³) Q(Sr) kg/d 888 
Anfall des Sandfanggutes (TS=1600 kg/m³) Q(Ss) kg/d 1.750 
Anfall der Öle und Fette Q(Wf) m³/d 0,426 
Belüftungsintensität im Sandfang q(Vs) m³/m³ 1 
TS im Ablauf des Sandfangs TS(Ws) kg/m³ 0,420 
CSB-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe CSBBB kg/m³ 0,620 
BSB5-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe BSBBB kg/m³ 0,350 
TS in der biologischen Stufe TS(RZ) kg/m³ 5 
Belüftungsintensität in biolog. Stufe q(Vb) m³/m³ 15 
Schlammalter tTS d 25 
Rezirkulationsrate bezogen auf Q(W) q(RZ) m³/m³ 2 
Rücklaufrate bezogen auf Q(W) q(RS) m³/m³ 1 
TS des Überschussschlammes TS(Sb) kg/m³ 12 
TS im Ablauf biolog. Stufe TS(Wb) kg/m³ 0,015 
TS im Ablauf des Sandfilters TS(Wsf) kg/m³ 0,005 
TS des Tertiärschlammes TS(Ssf) kg/m³ 0,250 
TS im Überlauf des Voreindickers TS(Wve) kg/m³ 0,350 
TS des voreingedickten Schlammes TS(Sve) kg/m³ 40,0 
Polymerzugabe (0,2%-ige wässrige Lösung) q(Wk) kg/kgTS(Sve) 0,01 
TS im Zentrat TS(Wz) kg/m³ 0,540 
TS des entwässerten Klärschlammes TS(Sz) kg/m³ 298 
 
Das Bilanzgleichungssystem (siehe Tabelle 4.1) wurde mit Hilfe eines MS-Excel-
unterstützten Iterationsverfahrens gelöst. Anhand der errechneten Feststofffrachten 
wurde eine Bilanzierung der Tagesfrachten von NP, BPA, EE2 und E2 in einer kon-
ventionellen Kläranlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung durchgeführt. 
Hierbei wurden die in den Laborversuchen mit NP, BPA und EE2 ermittelten Vertei-
lungskoeffizienten (siehe Tabelle 3.4) und biochemischen Abbaukonstanten (siehe 
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Tabelle 3.13) eingesetzt. Für E2 wurden die für EE2 ermittelten Verteilungskoeffi-
zienten übernommen. In der Bilanz wurden der biologische Abbau, die Sorption an 
Feststoffen und die Verflüchtigung der Modellspurenstoffe berücksichtigt. Für eine 
realistische Darstellung der Verteilung der Modellspurenstoffe in einzelnen Kläranla-
genströmen wurde angenommen, dass jeder Strom aus drei Phasen besteht, näm-
lich dem Wasser, dem Feststoff und dem Fett/Öl. Dementsprechend kann die Zulauf-
fracht eines Modellspurenstoffes (B(W) [mg/d]) wie folgt dargestellt werden (vgl. Glei-
chung (2.1)):  
B(W)=s(W)∗[Q(W)-Q(Wf)]+s(W)∗[Q(W)-Q(Wf)]∗KW∗TS(W)+s(W)∗KOW∗Q(Wf) 
s(W): Konzentration des Modellspurenstoffes im Zulauf der Anlage in der 
wässrigen Phase [µg/L];  
KW: Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizient des Modellspurenstoffes für 
den Strom „W“ [m³/kg]; 
KOW: Octanol-Wasser-Verteilungskoeffizient des Modellspurenstoffes [L/L]. 
Es wird angenommen, dass im Sandfang die Fette und Öle vom Abwasserstrom voll-
ständig abgetrennt werden. Die im Sandfang verflüchtigte Fracht wird mit Hilfe von 
Gleichung (2.9) wie folgt ermittelt:  
B(Vs) = s(Ws)∗Q(Wr)∗Kair∗q(Vs)  
s(Ws): Konzentration des Spurenstoffes im Ablauf des Sandfangs in der wäss-
rigen Phase [µg/L]; 
Kair: Luft-Wasser-Verteilungskoeffizient des Spurenstoffes [m³/m³]. 
Zur Ermittlung der biochemisch abgebauten Spurenstofffracht wird Gleichung (2.19) 
herangezogen:  
B(Bb) = s(Wb)∗Q(Wzb)∗k∗qÜS∗tTS
s(Wb): gelöste Spurenstoffkonzentration in der biologischen Stufe [µg/L]; 
k:  Abbaukonstante des Spurenstoffes [L/(g∗d)]. 
Unter Berücksichtigung der vorausgehenden Überlegungen zur Bestimmung von 
Spurenstofffrachten nehmen die Bilanzgleichungen aus Tabelle 4.1 folgende Form 
an (siehe Tabelle 4.3). 
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Tabelle 4.3: Bilanzgleichungen für die Spurenstofffrachten in einer konventio-
nellen Kläranlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
Nr. Gleichung 
1 
Wr = W – Sr 
s(Wr)∗[Q(Wr)-Q(Wf)]∗[1+KWr∗TS(Wr)]+s(Wr)∗Q(Wf)∗KOW=s(W)∗Q(Wf)∗KOW 
+s(W)∗[Q(W)-Q(Wf)]∗[1+KW∗TS(W)]-s(Wr)∗Q(Sr)∗[1+KWr∗TS(Sr)] 
2 
Ws = Wr – Vs — Wf – Ss 
s(Ws)∗Q(Ws)∗[1+KWs∗TS(Ws)]=s(Wr)∗Q(Wf)∗KOW 
+s(Wr)∗[Q(Wr)-Q(Wf)]∗[1+KWr∗TS(Wr)]-s(Ws)∗Q(Wr)∗Kair∗q(Vs) 
-s(Ws)∗Q(Wf)∗KOW - s(Ws)∗Q(Ss)∗[1+KWs∗TS(Ss)] 
3 
Wzb = Ws + Wve + Wz 
s(Wzb)∗Q(Wzb)∗[1+KWs∗TS(Wzb)]=s(Ws)∗Q(Ws)∗[1+KWs∗TS(Ws)] 
+s(Wve)∗Q(Wve)∗[1+KWve∗TS(Wve)]+ s(Wz)∗Q(Wz)∗[1+KWz∗TS(Wz)] 
4 
Wb = Wzb – Vb – Bb – Sb 
s(Wb)∗Q(Wb)[1+KWb∗TS(Wb)] 
=s(Wzb)∗Q(Wzb)∗[1+KWzb∗TS(Wzb)]-s(Wb)∗Q(Wzb)∗Kair∗q(Vb) 
-s(Wb)∗Q(Wzb)∗k∗qÜS∗tTS- s(Wb)∗Q(Sb)∗[1+KWb∗TS(Sb)] 
5 
Wsf = Wb - Ssf 
s(Wsf)∗Q(Wsf)∗[1+KWsf∗TS(Wsf)]  
=s(Wb)∗Q(Wb)∗[1+KWb∗TS(Wb)]- s(Wsf)∗Q(Ssf)∗[1+KWsf∗TS(Ssf)] 
6 
Sve = Sb + Ssf – Wve 
s(Sve)∗Q(Sve)∗[1+KSve∗TS(Sve)]= s(Sb)∗Q(Sb)∗[1+KWb∗TS(Sb)] 
+s(Wsf)∗Q(Ssf)∗[1+KWsf∗TS(Ssf)] -s(Sve)∗Q(Wve)∗[1+KSve∗TS(Wb)] 
7 
Sz = Sve + Wk – Wz 
s(Sz)∗Q(Sz)∗[1+KSve∗TS(Sz)] 
=s(Sve)∗Q(Sve)∗[1+KSve∗TS(Sve)]+ 0 -s(Sz)∗Q(Wz)∗[1+KSve∗TS(Wz)] 
8 B(RZ) = s(Wb)∗2∗Q(W)∗[1+KWb∗TS(RZ)] 
9 B(RS) = s(Wb)∗Q(W)∗[1+KWb∗TS(Sb)] 
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Die Konzentrationen der Modellspurenstoffe im Kläranlagenzulauf (s(W)) wurden in-
nerhalb der realen Konzentrationsspanne (ng/L-µg/L-Bereich) so angenommen, dass 
die Zulauffrachten ca. 100 g/d für NP und BPA bzw. 100 mg/d für die Steroide betra-
gen. Dadurch ist es einfacher nachzuvollziehen, welcher Anteil der Zulauffracht bio-
logisch abgebaut und welcher ins Gewässer bzw. mit dem Klärschlamm und der Ab-
luft ausgetragen wird. 
Da es empfohlen ist, die Modellierung von Kläranlagen im europäischen Raum bei 
12°C durchzuführen (EU, 2003a), wurde qÜS für diese Temperatur nach Gleichung 
(4.1) ermittelt. Zur Abschätzung der NP-Verflüchtigung im Sandfang und im Bele-
bungsbecken wurde der entsprechende Luft-Wasser-Verteilungskoeffizient für 
T=12°C eingesetzt (siehe Anhang, Tabelle 8.6). Derzeit sind keine Koeffizienten zur 
Umrechnung von Abbaukonstanten der Modellspurenstoffe zu verschiedenen Tem-
peraturen bekannt. Deshalb wurden für NP, BPA, und EE2 die gemittelten Werte der 
Abbaukonstanten aus den eigenen kontinuierlichen Versuchen ohne Modifizierungen 
eingesetzt (siehe Tabelle 3.13). Für E2 wurde die von Clara (2004) bestimmte Ab-
baugeschwindigkeitskonstante k=12,45 L/(kg∗d) angenommen, da in den eigenen 
Versuchen mit E2 kein genauer Wert ermittelt werden konnte. 
Bei der Abschätzung des Spurenstoffaustrags mit dem Rechengut und dem Sand-
fanggut wurden die Verteilungskoeffizienten herangezogen, die bei den Versuchen 
mit Rohabwasser bestimmt wurden (siehe Tabelle 3.3). Für die Berechnung der Ver-
teilung der Modellspurenstoffe zwischen dem Rohabwasser und den im Sandfang 
abgetrennten Fetten und Ölen wurden entsprechende Octanol-Wasser-Verteilungs-
koeffizienten verwendet (siehe Anhang, Tabelle 8.5).  
Die Feststofffrachten, die NP-Verteilungskoeffizienten, -Konzentrationen und -Tages-
frachten für eine konventionelle Kläranlage mit simultaner aerober Schlammstabili-
sierung sind Tabelle 4.4 zu entnehmen. Für die gleiche Anlagenkonfiguration mit zu-
sätzlich nachgeschalteter Flockungsfiltration sind Feststoff- und NP-Frachten in 
Tabelle 4.5 zusammengestellt.  
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Tabelle 4.4: NP-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung ohne Flo-
ckungsfiltration (siehe Abbildung 2.1, Seite 9) 
NP-Fracht in NP-Konzentration in 
Stoffströme Kür-zel Q TS TS-Fracht 
KDM, Kair, 
k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d L/kg; L/L; L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 42,18 50,22 7,60 1,18 1.100,18 0,591 17.843,97 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 1.862 0,98 0,98 0,00  770,72 1.100,18 0,591  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,02 41,20 50,22 7,60 1,17 1.100,18 0,591 17.843,97 
Sandfanggut Ss 1,1 1.600,000 1.750,0 1.862 1,92 1,92 0,00  1.759,93 1.099,59 0,591  
Fett und Öl Wf 0,4   30.200 7,60   7,60 17.834,38  0,591 17.834,38 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0,001066 0,05      0,591  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 1.862 89,45 39,25 50,19  1,05 1.099,59 0,591  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.781,1 0,420 36.427,4 1.862 89,51 39,27 50,24  1,03 1.077,99 0,579  
aerober Abbau im Bele-
bungsbecken Bb   14.163,3 8,29 86,96      0,020  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.716,0   0,001066 0,03      0,020  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 1.778 33,61 30,21 3,40  0,20 35,54 0,020  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 1.778 37,95 36,25 1,70  0,45 35,54 0,020  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.032,0 0,015 1.275,5 1.778 1,75 0,05 1,70  0,02 35,54 0,020  
Überschussschlamm Sb 1.749,1 12,000 20.988,7 1.778 0,78 0,75 0,03  0,45 35,54 0,020  
Überlauf Voreindicker Wve 1.235,1 0,350 432,3 1.778 0,04 0,02 0,02  0,03 35,54 0,020  
voreingedickter Schlamm Sve 513,9 40,000 20.556,4 1.778 0,74 0,73 0,01  1,44 35,54 0,020  
Konditionierungsmittel Wk 102,8    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 548,7 0,540 296,3 1.778 0,02 0,01 0,01  0,04 35,44 0,020  
Klärschlamm Sz 68,0 298,000 20.260,1 1.778 0,72 0,72 0,00  10,58 35,44 0,020  
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Tabelle 4.5: NP-Bilanz in einer Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung und Flockungsfiltration (sie-
he Abbildung 2.1, Seite 9) 
NP-Fracht NP-Konzentration 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d L/kg; L/L; L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 42,18 50,22 7,60 1,18 1.100,18 0,591 17.843,97 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 1862 0,98 0,98 0,00  770,72 1.100,18 0,591  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,02 41,20 50,22 7,60 1,17 1.100,18 0,591 17.843,97 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 1862 1,92 1,92 0,00  1.759,93 1.099,59 0,591  
Fett und Öl Wf 0,4   30200 7,60   7,60 17.834,4  0,591 17.834,4 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0,001066 0,05      0,591  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 1862 89,45 39,25 50,19  1,05 1.099,59 0,591  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.467,3 0,417 37.719,8 1862 89,62 39,17 50,45  0,99 1.038,44 0,558  
biochemischer Abbau im 
Belebungsbecken Bb   14.596,1 8,29 87,06      0,019  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.009,4   0,001066 0,03      0,019  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 1778 32,41 29,13 3,28  0,19 34,27 0,019  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 1778 36,59 34,96 1,64  0,43 34,27 0,019  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.651,1 0,015 1.329,8 1778 1,75 0,05 1,71  0,02 34,27 0,019  
Überschussschlamm Sb 1.816,2 12,000 21.793,9 1778 0,78 0,75 0,04  0,43 34,27 0,019  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.032,7 0,005 425,2 1778 1,65 0,01 1,64  0,02 34,27 0,019  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,4 0,250 904,6 1778 0,10 0,03 0,07  0,03 34,27 0,019  
Überlauf Voreindicker Wve 4.910,1 0,350 1.718,5 1778 0,15 0,06 0,09  0,03 34,27 0,019  
voreingedickter Schlamm Sve 524,5 40,000 20.979,9 1778 0,73 0,72 0,01  1,39 34,27 0,019  
Konditionierungsmittel Wk 104,9    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 560,0 0,540 302,4 1778 0,02 0,01 0,01  0,04 34,18 0,019  
Klärschlamm Sz 69,4 298,0 20.677,5 1778 0,71 0,71 0,00  10,20 34,18 0,019  
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Bei der Bilanzierung wurde angenommen, dass in der biologischen Stufe kein NP 
aus Nonylphenolethoxylaten entsteht. Die Bilanzen für BPA, E2 und EE2 sind im An-
hang dargestellt (siehe Tabellen 8.15, 8.16, 8.21, 8.22, 8.27, 8.28). Bei der Bilanzie-
rung der E2- und EE2-Frachten wurde angenommen, dass eine 100%-ige Dekonju-
gierung der Steroide schon im Kanalnetz erfolgt und die Modellspurenstoffe im Zulauf 
in einem chemisch-ungebundenen Zustand vorliegen. Diese Annahmen sollen die 
Übertragbarkeit der Modellierungsergebnisse auf andere organische Spurenstoffe mit 
ähnlichen chemisch-physikalischen Eigenschaften ermöglichen. 
Die NP-Bilanz (siehe Tabelle 4.4 und Tabelle 4.5) zeigt, dass weder mit dem Re-
chengut noch mit dem Sandfanggut ein bedeutender NP-Anteil aus dem Rohabwas-
ser eliminiert wird, obwohl ca. 42% des NP im Zulauf feststoffgebunden sind. Fett 
und Öl wirken sich stark akkumulativ aus. Bis zu 8% der NP-Zulauffracht können 
damit abgetrennt werden. Da die Fette in der Regel verbrannt werden, ergibt sich für 
diesen Stoffstrom keine weitere Umweltbelastung. Bisherige Studien bieten keine 
eindeutigen Ergebnisse bezüglich der Elimination von NP im Sandfang (ATV-
Arbeitsbericht, 2001). Das hier angewendete Modell liefert dagegen glaubwürdige 
Aussagen. Diese sollten allerdings in zukünftigen Untersuchungen im halb- und groß-
technischen Maßstab überprüft werden.  
Die Bilanzierung zeigt, dass die Verflüchtigung für die NP-Elimination nicht relevant 
ist. Im Sandfang betrug sie 0,05% und in der biologischen Stufe 0,03% der NP-
Zulauffracht. Mit dem Klärschlamm wurden nur 0,72% der NP-Zulauffracht ausgetra-
gen (siehe Tabelle 4.4). Der NP-Haupteliminationsweg war somit der biochemische 
Abbau mit 87% der NP-Zulauffracht. Fände kein biochemischer Abbau statt, würden 
nach diesem Modell 26% der NP-Zulauffracht im Klärschlamm, 63% im Kläranlagen-
ablauf und 1% in der Abluft der biologischen Stufe wiedergefunden.  
Eine Sandfiltration kann zur NP-Elimination durch den vermehrten Feststoffrückhalt 
nur bedingt beitragen. Nur 0,1% der NP-Zulauffracht (5,7% der NP-Ablauffracht) 
werden durch den Filter zurückgehalten (vgl. Tabelle 4.4 und Tabelle 4.5). Eine ver-
besserte Fett- und Feststoffabtrennung bei der mechanischen Abwasservorbehand-
lung könnte dagegen die Elimination stark hydrophober organischer Spurenstoffe wie 
NP, PAK, PCB etc. bedeutend erhöhen.  
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Die NP-Rückbelastung mit dem Prozesswasser der Schlammbehandlung kann in 
konventionellen Anlagen mit simultaner aerober Schlammstabilisierung vernachläs-
sigt werden, da die NP-Konzentration im Prozesswasser (Wve, Wz) niedriger ist als 
im Ablauf des Sandfangs. Auch wenn eine NP-Desorption in Folge der Schlammkon-
ditionierung mit Kalkmilch stattfinden würde, hätte dies nur einen marginalen Einfluss 
auf die NP-Ablaufkonzentration, da die der Schlammbehandlung zugeführte NP-
Fracht sehr gering ist. Falls NP nicht biologisch abbaubar wäre, würde eine NP-
Desorption bei der Schlammkonditionierung allerdings eine Erhöhung der NP-
Ablauffracht von 63% auf 84% der NP-Zulauffracht verursachen. 
In einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisie-
rung hat der Austrag von BPA und E2 mit dem Klärschlamm noch weniger Relevanz 
als für NP (siehe Anhang, Tabellen 8.15, 8.16, 8.27, 8.28), weil die genannten Spu-
renstoffe hydrophiler sind als NP. Außerdem sind BPA und E2 sehr gut biologisch 
abbaubar (>94% der Zulauffracht wird metabolisiert). Der Austrag von EE2 mit dem 
Klärschlamm beträgt 1,7% der Zulauffracht und ist etwas höher als für NP, obwohl 
EE2 hydrophiler als NP ist (siehe Anhang, Tabellen 8.21 und 8.22). Dies kommt da-
durch zustande, dass EE2 nur zu 73% biochemisch abgebaut wird und in der biolo-
gischen Stufe und auch entsprechend im Überschussschlamm in einer relativ hohen 
Konzentration vorhanden ist. Im Kläranlagenablauf sind 21% der EE2-Zulauffracht zu 
erwarten. Dies ist ein Mehrfaches im Vergleich zu den übrigen betrachteten Modell-
spurenstoffen. 
Von den betrachteten Modellspurenstoffen wird BPA in einer konventionellen Bele-
bungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung am besten eliminiert. Im 
Kläranlagenablauf sind <1% der BPA-Zulauffracht zu erwarten (siehe Anhang, Tabel-
len 8.15 und 8.16). Durch den biologischen Abbau werden 97,6% der BPA-
Zulauffracht entfernt. Die Eliminationsleistung einer mechanisch-biologischen Kläran-
lage hängt somit hauptsächlich von der Abbaubarkeit eines Spurenstoffes ab. Bei-
spielsweise werden für die hydrophile persistente Substanz Carbamazepin mit 
log KOW = 2,45; log KDM = 1,40; Kair = 0 und k = 0 (Clara, 2004) nach dem Bilanzie-
rungsmodell 99,2% der Zulauffracht im Kläranlagenablauf wiedergefunden, was auch 
den Messungen in großtechnischen Anlagen entspricht (siehe Tabelle 2.4). 
Es bleibt festzustellen, dass die vorgestellte Vorgehensweise eine einfache und aus-
sagekräftige Darstellung des Verhaltens eines Spurenstoffes in einer Kläranlage lie-
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fern kann. Die aufgestellten Modellbilanzen (siehe Tabelle 4.4, Tabelle 4.5 und An-
hang, Tabellen 8.15, 8.16, 8.21, 8.22, 8.27, 8.28) stimmen mit den Versuchsergeb-
nissen überein (vgl. Tabelle 3.10) und zeigen, dass in konventionellen Belebungsan-
lagen mit simultaner aerober Schlammstabilisierung hohe Eliminationsraten bioche-
misch abbaubarer und/ oder hydrophober Spurenstoffe erzielt werden können. Hier-
bei spielt die Verflüchtigung beinah keine Rolle. Die größten Spurenstofffrachten 
werden durch die Abtrennung von Fetten/ Ölen und durch den biochemischen Abbau 
aus dem Abwasser eliminiert. Durch die Nachschaltung eines Sandfilters ist keine 
bedeutende Erhöhung der Elimination der Modellspurenstoffe zu erwarten. Für die 
Entfernung persistenter hydrophiler Verbindungen erscheinen aber Verbesserungen 
bei der Elimination notwendig. 
4.1.2 Elimination organischer Spurenstoffe in Membranbelebungsanlagen mit 
simultaner aerober Schlammstabilisierung 
Das Fließschema einer Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlamm-
stabilisierung ist in Abbildung 2.3 (siehe Seite 13) dargestellt. Eine Erläuterung zur 
Bezeichnung der Stoffströme erfolgt in Tabelle 2.2 (siehe Seite 9). Um die Eliminati-
on und den Austrag eines Spurenstoffes aus der Abwasserbehandlungsanlage zu 
beurteilen, wurde ein Bilanzierungsmodell für Teile des Abwasserbehandlungspro-
zesses sowie für die ganze Anlagenkonfiguration erstellt (vgl. Kapitel 4.1.1). In 
Tabelle 4.6 sind die Bilanzgleichungen zusammengestellt. 
Tabelle 4.6: Bilanzgleichungen einer Membranbelebungsanlage mit simultaner 
anaerober Schlammstabilisierung (vgl. Abbildung 2.3) 
Nr. Gleichung Nr. Gleichung 
1 Wr    = W – Sr 5 Wb  = Wzb – Vb – Bb – Sb 
2 Ws   = Wr – Vs — Wf – Ss 6 Sve = Sb – Wve 
3 Wfs  = Ws – Sfs 7 Sz   = Sve + Wk – Wz 
4 Wzb = Wfs + Wve + Wz   
 
Die Bilanzierung der Feststoff- und Spurenstofffrachten wird entsprechend den in 
Kapitel 4.1.1 beschriebenen Ansätzen durchgeführt. In Tabelle 4.7 sind die zur Er-
stellung der Feststoffbilanz verwendeten Daten zusammengestellt (vgl. Tabelle 4.2). 
Die Werte sind zum Teil Betriebsdaten des Klärwerks Aachen-Soers (ARA-Soers, 
2000) und zum Teil der Literatur (MUNLV, 2005b) entnommen.  
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Tabelle 4.7: Werte der Modellparameter für eine Membranbelebungsanlage mit 
simultaner aerober Schlammstabilisierung 
Modellparameter Kürzel Einheit Wert 
Einwohnerwert  EW E 470.000 
Zulaufstrom Rechen (Jahresmittel) Q(W) m³/d 85.000 
Anfall des Rechengutes (TS=700 kg/m³) B(Sr) kg/d 888 
Anfall des Sandfanggutes (TS=1600 kg/m³) B(Ss) kg/d 1750 
Anfall der Öle und Fette Q(Wf) m³/d 0,426 
Belüftungsintensität im Sandfang q(Vs) m³/m³ 1 
TS im Ablauf des Sandfangs TS(Ws) kg/m³ 0,420 
Feststoffabtrennung am Feinsieb q(Sfs) - 0,1 
TS des Siebgutes TS(Sfs) kg/m³ 700 
CSB-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe CSBB B kg/m³ 0,546 
BSBB5-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe BSBB B B kg/m³ 0,308 
TS in der biologischen Stufe TS(RZ) kg/m³ 12 
Belüftungsintensität in der biolog. Stufe bzw. 
in den Membrankammern q(Vb) m³/m³ 25 
Schlammalter tTS d 25 
Rezirkulationsrate bezogen auf Q(W) q(RZ) m³/m³ 3 
TS des Überschussschlammes TS(Sb) kg/m³ 12 
TS im Ablauf der biolog. Stufe TS(Wb) kg/m³ 0 
TS im Überlauf des Voreindickers TS(Wve) kg/m³ 0,350 
TS des voreingedickten Schlammes TS(Sve) kg/m³ 40,0 
Polymerzugabe (0,2%-ige wässrige Lösung) q(Wk) kg/kgTS(Sve) 0,01 
TS im Zentrat TS(Wz) kg/m³ 0,540 
TS des entwässerten Klärschlammes TS(Sz) kg/m³ 298 
 
Zur Vorbeugung der Verzopfung in Membranmodulen wurde nach dem Sandfang ein 
Feinsieb mit der Siebweite von 0,5 mm eingesetzt. Die Feststoffabtrennleistung des 
Siebes beträgt 10% (Seyfried et al., 1985, Seite 44). Die CSB- und die BSB5-
Konzentrationen im Zulauf der biologischen Stufe werden hierdurch um 12% 
(Seyfried et al., 1985, Seiten 40-43) gegenüber den Werten für eine konventionelle 
Kläranlagenkonfiguration vermindert (vgl. Tabelle 4.2). 
Das Gleichungssystem in Tabelle 4.6 wurde mit Hilfe eines Excel-unterstützten Itera-
tionsverfahrens gelöst. Anhand der Feststofffrachten (siehe Tabelle 4.8) erfolgte eine 
Bilanzierung der Tagesfrachten von NP, BPA, E2 und EE2 in einer Membranbele-
bungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung.  
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Tabelle 4.8: NP-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung   
(siehe Abbildung 2.3, Seite 13). 
NP-Fracht in NP-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k 
gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d L/kg; L/L; L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 42,18 50,22 7,60 1,18 1100,18 0,591 17843,97 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 1862 0,98 0,98 0,00  770,72 1100,18 0,591  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,02 41,20 50,22 7,60 1,17 1100,18 0,591 17843,97 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 1862 1,92 1,92 0,00  1759,93 1099,59 0,591  
Fett und Öl Wf 0,4   30200 7,60   7,60 17834,38  0,591 17834,38 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0,001066 0,05      0,591  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 1862 89,45 39,25 50,19  1,05 1099,59 0,591  
Siebgut Sfs 5,1 700,0 3.569,9 1862 3,93 3,93 0,00  770,30 1099,59 0,591  
Ablauf Feinsieb Wfs 84.992,1 0,378 32.128,9 1862 85,52    1,01 1099,59 0,591  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.585,6 0,379 32.777,7 1862 85,58 35,38 50,20  0,99 1079,46 0,580  
aerober Abbau  Bb   14.088,5 8,29 82,96      0,021  
Abluft Bioreaktor Vb 2.164.640,7   0,001066 0,05      0,021  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 1778 122,00 116,53 5,46  0,48 38,08 0,021  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,2 0,000 0,0 1778 1,82 0,00 1,82  0,02 38,08 0,021  
Überschussschlamm Sb 1.557,4 12,0 18.689,2 1778 0,75 0,71 0,03  0,48 38,08 0,021  
Überlauf Voreindicker Wve 1.099,8 0,350 384,9 1778 0,04 0,01 0,02  0,03 38,08 0,021  
voreingedickter Schlamm Sve 457,6 40,0 18.304,2 1778 0,71 0,70 0,01  1,54 38,08 0,021  
Konditionierungsmittel Wk 91,5    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 488,6 0,540 263,8 1778 0,02 0,01 0,01  0,04 37,97 0,021  
Klärschlamm Sz 60,5 298,0 18.040,4 1778 0,69 0,69 0,00  11,34 37,97 0,021  
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Hierbei wurden die in den Laborversuchen mit NP, BPA und EE2 ermittelten Vertei-
lungskoeffizienten und biochemischen Abbaukonstanten (siehe Tabelle 3.3, Tabelle 
3.13 und Kapitel 4.1.1) eingesetzt. Die entsprechenden Bilanzen sind in Tabelle 4.8 
und Anhang zusammengestellt (siehe Tabellen 8.17, 8.23 und 8.29).  
Aus der NP-Bilanz in Tabelle 4.8 ist ersichtlich, dass die NP-Elimination in einer MBA 
und einer KA mit simultaner aerober Schlammstabilisierung (vgl. Tabelle 4.4 und 
Tabelle 4.5) weitgehend ähnlich sind, obwohl in einer MBA 3,9% der NP-Zulauffracht 
mit dem Siebgut entfernt werden. Es ist sogar eine um 4%-höhere NP-Konzentration 
im Ablauf einer MBA als im Ablauf einer KA ohne Sandfiltration zu erwarten, da in 
einer KA mehr Überschussschlamm anfällt und entsprechend mehr NP mit dem Ü-
berschussschlamm abgetrennt wird als in einer MBA (vgl. Tabelle 4.8 und Tabelle 
4.4). Dafür ist die mit dem Klärschlamm ausgetragene NP-Fracht in der MBA etwas 
höher als in der KA. Für die Elimination von BPA, E2 und EE2 in einer KA und einer 
MBA sind ähnliche Gesetzmäßigkeiten wie für NP zu verzeichnen, wobei kein deutli-
cher Unterschied in der Eliminationsleistung der betrachteten Anlagenkonfiguratio-
nen besteht (siehe Anhang, Tabellen 8.15-8.17, 8.21-8.23, 8.27-8.29). 
Abschließend ist festzuhalten, dass nach dem Modell bei der gleichen biologischen 
Abbaugeschwindigkeitskonstanten eine MBA mit simultaner aerober Schlammstabili-
sierung keine Vorteile gegenüber einer KA mit simultaner aerober Schlammstabilisie-
rung bezüglich der Elimination organischer Spurenstoffe aus kommunalem Abwasser 
besitzt. Es ist allerdings zu erwähnen, dass die in den halbtechnischen Anlagen beo-
bachtete NP-Sorption an Membranmaterial (vgl. Tabelle 3.10) im Modell nicht be-
rücksichtigt wurde. Durch die NP-Sorption an Membranmaterial könnte die NP-
Ablaufkonzentration zusätzlich vermindert werden. 
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4.1.3 Elimination organischer Spurenstoffe in konventionellen Belebungsan-
lagen mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
In Abbildung 2.2 (siehe Seite 10) ist das Fließschema einer konventionellen Bele-
bungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung dargestellt. Die Erläu-
terungen zu den einzelnen Stoffstrombezeichnungen sind Tabelle 2.3 (siehe Seite 
11) zu entnehmen. Die Erstellung der Bilanzen von Fest- und Spurenstofffrachten 
erfolgte ähnlich wie für die Kläranlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
(vgl. Kapitel 4.1.1). In Tabelle 4.9 sind die Bilanzgleichungen aufgeführt.  
Tabelle 4.9: Bilanzgleichungen einer konventionellen Belebungsanlage mit ge-
trennter anaerober Schlammstabilisierung (vgl. Abbildung 2.2) 
Nr. Gleichung Nr. Gleichung 
1 Wr    = W – Sr 6 *Wsf = Wb - *Ssf 
2 Ws   = Wr – Vs — Wf – Ss 7 Sve  = Sb + *Ssf – Wve 
3 Wvk = Ws - Svk 8 Sgs  = Svk + Sve – Bgs – Vgs  
4 Wzb = Wvk + Wve + Wne + Wz 9 Sne  = Sgs – Wne 
5 Wb   = Wzb – Vb – Bb – Sb 10 Sz    = Sne + Wk – Wz 
*) entfällt, falls keine Sandfiltration vorgesehen ist. 
Die angesetzten Durchschnittswerte für die Modellparameter sind Tabelle 4.10 zu 
entnehmen. Sie stammen aus dem Jahresbericht der Kläranlage Aachen-Soers 
(ARA-Soers, 2000). Bei der Bilanzierung von Spurenstoffen wird angenommen, dass 
unter anaeroben Bedingungen kein biochemischer Abbau und keine Entstehung von 
NP, BPA und EE2 erfolgt. Allerdings wird die NP-Verflüchtigung bei der anaeroben 
Schlammstabilisierung in Faulbehältern berücksichtigt. Der NP-Luft-Wasser-
Verteilungskoeffizient bei 37°C wurde Tabelle 8.6 (siehe Anhang) entnommen. 
E2 ist der einzige Modellspurenstoff, der unter anaeroben Bedingungen biologisch 
abbaubar ist. Da die E2-Abbaugeschwindigkeitskonstanten in aeroben Batchversu-
chen zweifach größer waren als die E2-Abbaugeschwindigkeitskonstanten unter ae-
roben Bedingungen (Joss et al., 2004), wird dieses Erkenntnis auf den kontinuierli-
chen Prozess übertragen, und die anaerobe E2-Abbaukonstante wird mit 
12,45∗0,5 = 6,23 L/(kg∗d) angenommen (Clara, 2004). 
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Tabelle 4.10: Werte der Modellparameter für eine konventionelle Bele-
bungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisie-
rung 
Modellparameter Kürzel Einheit Wert 
Einwohnerwert  EW E 470.000 
Zulaufstrom Rechen (Jahresmittel) Q(W) m³/d 85.000 
Anfall des Rechengutes (TS=700 kg/m³) B(Sr) kg/d 888 
Anfall des Sandfanggutes (TS=1600 kg/m³) B(Ss) kg/d 1.750 
Anfall der Öle und Fette Q(Wf) m³/d 0,426 
Belüftungsintensität im Sandfang q(Vs) m³/m³ 1 
TS im Ablauf des Sandfangs TS(Ws) kg/m³ 0,420 
Feststoffabtrennung im Vorklärbecken q(Svk) - 0,5 
TS des Primärschlammes TS(Svk) kg/m³ 33 
CSB-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe CSBBB kg/m³ 0,413 
BSB5-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe BSBBB kg/m³ 0,234 
TS in der biologischen Stufe TS(RZ) kg/m³ 3,5 
Belüftungsintensität in der biolog. Stufe q(Vb) m³/m³ 15 
Schlammalter tTS d 12 
Rezirkulationsrate bezogen auf Q(W) q(RZ) m³/m³ 2 
Rücklaufrate bezogen auf Q(W) q(RS) m³/m³ 1 
TS des Überschussschlammes TS(Sb) kg/m³ 8 
TS im Ablauf biolog. Stufe TS(Wb) kg/m³ 0,015 
TS im Ablauf des Sandfilters TS(Wsf) kg/m³ 0,005 
TS des Tertiärschlammes TS(Ssf) kg/m³ 0,250 
TS im Überlauf des Voreindickers TS(Wve) kg/m³ 0,350 
TS des voreingedickten Schlammes TS(Sve) kg/m³ 29,0 
Durchflusszeit im Faulbehälter tR d 24 
Feststoffabbau im Faulbehälter q(Bgs) - 0,4 
Biogasertrag q(Vgs) m³/kgTSzu 0,5 
TS im Überlauf des Nacheindickers TS(Wne) kg/m³ 0,400 
TS des nacheingedickten Schlammes TS(Sne) kg/m³ 40 
Polymerzugabe (0,2%-ige wässrige Lösung) q(Wk) kg/kgTS(Sne) 0,01 
TS im Zentrat TS(Wz) kg/m³ 0,540 
TS des Klärschlammes TS(Sz) kg/m³ 298 
 
Die Bilanzen der Feststoff- und der Modellspurenstofffrachten in einer konventionel-
len Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung mit und ohne 
eine nachgeschaltete Sandfiltration sind in Tabelle 4.11 und Tabelle 4.12 (NP-
Bilanzen) sowie im Anhang (siehe Tabellen 8.18, 8.19, 8.24, 8.25, 8.30 und 8.31) 
dargestellt. Das Modell erlaubt außerdem eine Ermittlung der Spurenstofffrachten in 
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einer Anlage mit getrennter thermophiler aerober Schlammstabilisierung. Hierfür 
müssen nur die Parameter „Abluftmenge“ und „Temperatur“ entsprechend geändert 
werden. Da derzeit keine Daten über die Abbaukonstanten der Modellspurenstoffe 
bei der aeroben thermophilen Schlammstabilisierung vorliegen, wird diese Anlagen-
konfiguration nicht weiter betrachtet. Es ist allerdings zu erwarten, dass eine getrenn-
te aerobe Stabilisierung eine höhere Eliminationsleistung für die Modellspurenstoffe 
hervorbringen würde als die Faulung, da die NP, BPA und EE2 nur unter aeroben 
Bedingungen abbaubar sind. 
Aus der NP-Bilanz (siehe Tabelle 4.11) ist ersichtlich, dass neben dem biochemi-
schen Abbau im Belebungsbecken die Abtrennung des NP mit dem Fett und dem 
Primärschlamm (entsprechend 7,6% und 19,9% der NP-Zulauffracht) eine große Rol-
le spielt. Insgesamt werden 30% der NP-Zulauffracht in der mechanischen Behand-
lungsstufe zurückgehalten. Der im Belebungsbecken metabolisierte NP-Anteil beträgt 
68% der NP-Zulauffracht. Die NP-Verflüchtigung im Faulbehälter ist mit 0,58% der 
NP-Zulauffracht deutlich höher als im Sandfang (0,05%) und im Belebungsbecken 
(0,07%). Sie spielt jedoch keine bedeutende Rolle bei der NP-Elimination. Mit dem 
Klärschlamm werden 16,4% der NP-Zulauffracht ausgetragen, was eine hohe Rele-
vanz für die landwirtschaftliche Verwertung anaerob stabilisierter Schlämme haben 
kann. 
Bei dem Vergleich der NP-Bilanzen einer Kläranlage mit simultaner aerober 
Schlammstabilisierung (KASS) (siehe Tabelle 4.4) und einer Kläranlage mit getrenn-
ter anaerober Schlammstabilisierung (KAGS) (siehe Tabelle 4.11) sind einige Unter-
schiede bei den NP-Frachten zu verzeichnen. Obwohl die NP-Eliminationsraten aus 
dem Abwasser sich nicht wesentlich unterscheiden (98,3% in KASS und 95,7% in 
KAGS), ist der NP-Austrag mit dem Klärschlamm in KAGS ca. 20-fach höher als in 
KASS. Dies ist auf die NP-Abtrennung mit dem Primärschlamm in KAGS zurückzu-
führen. Da der Primärschlamm keiner aeroben Behandlung ausgesetzt ist und sofort 
nach dem Anfall in den Faulbehälter geleitet wird, verbleibt NP im Schlamm unver-
ändert und wird mit dem Klärschlamm ausgetragen.  
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Tabelle 4.11: NP-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung oh-
ne Flockungsfiltration (siehe Abbildung 2.2, Seite 10) 
NP-Fracht in NP-Konzentration in Stoffströme Kür-zel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d L/kg; L/L; L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 42,18 50,22 7,60 1,18 1100,18 0,591 17843,97 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 1862 0,98 0,98 0,00  770,72 1100,18 0,591  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,02 41,20 50,22 7,60 1,17 1100,18 0,591 17843,97 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 1862 1,92 1,92 0,00  1759,93 1099,59 0,591  
Fett und Öl Wf 0,4   30200 7,60   7,60 17834,38  0,591 17834,38 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0,001066 0,05      0,591  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 1862 89,45 39,25 50,19  1,05 1099,59 0,591  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 1862 19,90 19,63 0,28  42,37 1099,59 0,591  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 1862 69,54    0,82 1099,59 0,591  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.779,9 0,216 18.755,9 1862 73,73 21,16 52,58  0,85 1128,10 0,606  
aerober Abbau Bb   3.471,9 8,29 68,10      0,049  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.697,9   0,001066 0,07      0,049  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,5 595.000,0 1778 60,00 51,70 8,31  0,35 86,88 0,049  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,0 680.000,0 1778 63,23 59,08 4,15  0,74 86,88 0,049  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,8 0,015 1.275,4 1778 4,27 0,11 4,16  0,05 86,88 0,049  
Überschussschlamm Sb 1.751,1 8,0 14.008,6 1778 1,30 1,22 0,09  0,74 86,88 0,049  
Überlauf Voreindicker Wve 1.283,5 0,350 449,2 1778 0,10 0,04 0,06  0,08 86,88 0,049  
voreingedickter Schlamm Sve 467,6 29,0 13.559,3 1778 1,20 1,18 0,02  2,57 86,88 0,049  
anaerober Abbau Bgs   12.563,5 0 0,00      3,838  
Biogas Vgs 15.704,4   0,009646 0,58      3,838  
stabilisierter Schlamm Sgs 937,3 20,106 18.845,2 234 20,52 16,93 3,60  21,90 898,17 3,838  
Überlauf Nacheindicker Wne 470,9 0,400 188,3 234 1,98 0,17 1,81  4,20 898,17 3,838  
nacheingedickter Schlamm Sne 466,4 40,0 18.656,9 234 18,55 16,76 1,79  39,77 898,17 3,838  
Konditionierungsmittel Wk 93,3    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 498,0 0,540 268,9 234 2,11 0,24 1,88  4,24 881,16 3,766  
Klärschlamm Sz 61,7 298,0 18.388,0 234 16,44 16,20 0,23  266,35 881,16 3,766  
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Tabelle 4.12: NP-Bilanz in einer Belebungsanlage mit anaerober Schlammstabilisierung und Flockungsfiltration (siehe 
Abbildung 2.2, Seite 10) 
NP-Fracht in NP-Konzentration in Stoffströme Kür-zel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d L/kg; L/L; L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 42,18 50,22 7,60 1,18 1100,18 0,591 17843,97 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 1862 0,98 0,98 0,00  770,72 1100,18 0,591  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,02 41,20 50,22 7,60 1,17 1100,18 0,591 17843,97 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 1862 1,92 1,92 0,00  1759,93 1099,59 0,591  
Fett und Öl Wf 0,4   30200 7,60   7,60 17834,38  0,591 17834,38 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0,001066 0,05      0,591  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 1862 89,45 39,25 50,19  1,05 1099,59 0,591  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 1862 19,90 19,63 0,28  42,37 1099,59 0,591  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 1862 69,54    0,82 1099,59 0,591  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.494,7 0,222 20.057,6 1862 74,01 21,62 52,39  0,82 1077,95 0,579  
aerober Abbau Bb   3.950,1 8,29 68,40      0,047  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.419,9   0,001066 0,07      0,047  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,500 595.000,0 1778 57,13 49,22 7,91  0,34 82,73 0,047  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,000 680.000,0 1778 60,21 56,25 3,95  0,71 82,73 0,047  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.647,4 0,015 1.329,7 1778 4,23 0,11 4,12  0,05 82,73 0,047  
Überschussschlamm Sb 1.847,2 8,0 14.777,8 1778 1,31 1,22 0,09  0,71 82,73 0,047  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.029,2 0,005 425,1 1778 3,99 0,04 3,96  0,05 82,73 0,047  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,3 0,250 904,6 1778 0,24 0,07 0,17  0,07 82,73 0,047  
Überlauf Voreindicker Wve 4.984,9 0,350 1.744,7 1778 0,38 0,14 0,23  0,08 82,73 0,047  
voreingedickter Schlamm Sve 480,6 29,0 13.937,6 1778 1,18 1,15 0,02  2,45 82,73 0,047  
anaerober Abbau Bgs   12.714,8 0 0,00      3,787  
Biogas Vgs 15.893,5   0,009646 0,58      3,787  
stabilisierter Schlamm Sgs 950,3 20,069 19.072,2 234 20,50 16,90 3,60  21,57 886,13 3,787  
Überlauf Nacheindicker Wne 478,3 0,400 191,3 234 1,98 0,17 1,81  4,14 886,13 3,787  
nacheingedickter Schlamm Sne 472,0 40,0 18.880,9 234 18,52 16,73 1,79  39,23 886,13 3,787  
Konditionierungsmittel Wk 94,4    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 504,0 0,540 272,2 234 2,11 0,24 1,87  4,18 869,35 3,715  
Klärschlamm Sz 62,4 298,0 18.608,8 234 16,41 16,18 0,23  262,78 869,35 3,715  
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Bei der Schlammkonditionierung mit Polymeren, die keinen Einfluss auf die NP-
Verteilung zwischen der festen und der flüssigen Phase haben, ist die NP-
Konzentration im Prozesswasser der KAGS mehrfach höher als im Prozesswasser 
der KASS und kann bei einer stoßweisen Prozesswasserrückführung in das Bele-
bungsbecken erhöhte NP-Konzentrationen im KAGS-Ablauf verursachen. Bei der 
Schlammkonditionierung des anaerob stabilisierten Schlammes mit Kalkmilch und 
daraus folgender NP-Desorption wird sich die NP-Konzentration im Ablauf der biolo-
gischen Stufe einer KAGS um 20% erhöhen (bei gleichmäßiger Rückführung des 
Prozesswassers), während die Nachschaltung eines Sandfilters die NP-
Ablaufkonzentration nur um 6,6% vermindert (vgl. Tabelle 4.11 und Tabelle 4.12). 
Obwohl sich bei der Schlammkonditionierung mit Kalkmilch die NP-Konzentration im 
Kläranlagenablauf erhöht, wird bei der landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung 
der gesamte NP-Austrag in die Umwelt durch die Verminderung der NP-Fracht im 
Klärschlamm um 67% reduziert. Eine vermehrte NP-Sorption am Klärschlamm infol-
ge einer Schlammkonditionierung mit Braunkohlenkoksstaub würde die NP-
Konzentration im KAGS-Ablauf höchstens um 2,6% reduzieren, wobei der NP-
Austrag mit dem Klärschlamm um 10% erhöht wird. 
Auf den Austrag hydrophilerer Modellspurenstoffe (BPA, E2, EE2) mit dem Klär-
schlamm wirkt sich die Vorklärung nicht so stark wie auf den NP-Austrag aus (siehe 
Tabellen 8.18, 8.19, 8.24, 8.25, 8.30 und 8.31 im Anhang). Für EE2 beträgt der Aus-
trag über den Kläranlagenablauf 40,4% der Zulauffracht. BPA wird zu 97,6% und E2 
zu 96,4% aus dem Abwasser eliminiert. Im Vergleich zu einer KASS werden in einer 
KAGS sowohl mit dem Klärschlamm als auch über den Kläranlagenablauf größere 
Spurenstofffrachten ausgetragen (siehe Tabellen 8.15, 8.16, 8.21, 8.22, 8.27 und 
8.28 im Anhang). Das E2-Verhalten stellt hierbei eine Ausnahme dar, weil E2 unter 
anaeroben Bedingungen abgebaut wird. Hierdurch wird mit dem anaerob stabilisier-
ten Klärschlamm viel weniger als mit dem aerob stabilisierten ausgetragen (siehe 
Tabellen 8.27 und 8.30 im Anhang). In realen Kläranlagen ist allerdings ein höherer 
E2-Austrag mit dem Faulschlamm nicht auszuschließen, da unter anaeroben Bedin-
gungen E1 in E2 umgewandelt werden kann (Filipov et al., 2002; Joss et al., 2004). 
Die Ergebnisse der Modellierung zur Elimination der Modellspurenstoffe aus dem 
Abwasser korrelieren mit den in großtechnischen Anlagen ermittelten Eliminationsra-
ten (vgl. Tabelle 2.4). Für die meisten biologisch abbaubaren Spurenstoffe sind in 
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KAGS niedrigere Eliminationsraten zu erwarten als in KASS. Eine nachgeschaltete 
Filtration kann nur mäßig zur Elimination der Modellspurenstoffe beitragen. Für einen 
hydrophilen persistenten Stoff wie z. B. Carbamazepin besteht kein Unterschied zwi-
schen den betrachteten Anlagenkonfigurationen. Sowohl in KAGS als auch in KASS 
finden sich 99% der Carbamazepin-Zulauffracht im Kläranlagenablauf wieder.  
4.1.4 Elimination organischer Spurenstoffe in Membranbelebungsanlagen mit 
getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
In Abbildung 2.4 (siehe Seite 13) ist das Fließschema einer Membranbelebungsanla-
ge mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung (MBAGS) dargestellt. Die Erläu-
terungen zu den einzelnen Stoffstrombezeichnungen sind in Tabelle 2.3 (siehe Seite 
11) aufgeführt. Die Aufstellung der Bilanzen der Feststoff- und Spurenstofffrachten 
erfolgt ähnlich wie in Kapitel 4.1.1 bzw. Kapitel 4.1.2. In Tabelle 4.13 sind die Bilanz-
gleichungen zusammengestellt.  
Tabelle 4.13: Bilanzgleichungen einer MBA mit getrennter anaerober 
Schlammstabilisierung (vgl. Abbildung 2.4) 
Nr. Gleichung Nr. Gleichung 
1 Wr   = W – Sr 6 Sve = Sb – Wve 
2 Ws   = Wr – Vs — Wf – Ss 7 Sgs = Sve – Bgs – Vgs  
3 Wfs  = Ws - Sfs 8 Sne = Sgs – Wne 
4 Wzb = Wfs + Wve + Wne + Wz 9 Sz   = Sne + Wk – Wz 
5 Wb   = Wzb – Vb – Bb – Sb   
 
Die verwendeten Werte für die Modellparameter sind Tabelle 4.14 zu entnehmen 
(vgl. Tabelle 4.7 und Tabelle 4.10). Sie stammen aus dem Jahresbericht der Kläran-
lage Aachen-Soers (ARA-Soers, 2000) sowie aus der Literatur (MUNLV, 2005b; 
Seyfried et al., 1985). 
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Tabelle 4.14: Werte der Modellparameter für eine Membranbelebungsan-
lage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
Modellparameter Kürzel Einheit Wert 
Einwohnerwert  EW E 470.000 
Zulaufstrom Rechen (Jahresmittel) Q(W) m³/d 85.000 
Anfall des Rechengutes (TS=700 kg/m³) B(Sr) kg/d 888 
Anfall des Sandfanggutes (TS=1600 kg/m³) B(Ss) kg/d 1750 
Anfall der Öle und Fette Q(Wf) m³/d 0,426 
Belüftungsintensität im Sandfang q(Vs) m³/m³ 1 
TS im Ablauf des Sandfangs TS(Ws) kg/m³ 0,420 
Feststoffabtrennung am Feinsieb q(Sfs) - 0,1 
TS des Siebgutes TS(Svk) kg/m³ 700 
CSB-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe CSBB B kg/m³ 0,546 
BSBB5-Konzentration im Zulauf biolog. Stufe BSBB B B kg/m³ 0,308 
TS in der biolog. Stufe TS(RZ) kg/m³ 12 
Belüftungsintensität im Bioreaktor q(Vb) m³/m³ 25 
Schlammalter tTS d 12 
Rezirkulationsrate bezogen auf Q(W) q(RZ) m³/m³ 3 
TS des Überschussschlammes TS(Sb) kg/m³ 12 
TS im Ablauf der biolog. Stufe TS(Wb) kg/m³ 0 
TS im Überlauf des Voreindickers TS(Wve) kg/m³ 0,350 
TS des voreingedickten Schlammes TS(Sve) kg/m³ 40 
Durchflusszeit im Faulbehälter tR d 24 
Feststoffabbau im Faulbehälter q(Bgs) - 0,4 
Biogasertrag q(Vgs) m³/kgTSzu 0,5 
TS im Überlauf des Nacheindickers TS(Wne) kg/m³ 0,400 
TS des nacheingedickten Schlammes TS(Sne) kg/m³ 40 
Polymerzugabe (0,2%-ige wässrige Lösung) q(Wk) kg/kgTS(Sne) 0,01 
TS im Zentrat TS(Wz) kg/m³ 0,540 
TS des Klärschlammes TS(Sz) kg/m³ 298 
 
Die Bilanzen der Feststoff- und der Modellspurenstofffrachten in einer MBAGS sind 
in Tabelle 4.15 und in Tabellen 8.20, 8.26 und 8.32 (siehe Anhang) dargestellt. 
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Tabelle 4.15: NP-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung (siehe 
Abbildung 2.4, seite 13) 
NP-Fracht in NP-Konzentration in Stoffströme Kür-zel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 42,18 50,22 7,60 1,18 1100,18 0,591 17843,97 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 1862 0,98 0,98 0,00  770,72 1100,18 0,591  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,02 41,20 50,22 7,60 1,17 1100,18 0,591 17843,97 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 1862 1,92 1,92 0,00  1759,93 1099,59 0,591  
Fett und Öl Wf 0,4   30200 7,60   7,60 17834,38  0,591 17834,38 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0,001066 0,05      0,591  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 1862 89,45 39,25 50,19  1,05 1099,59 0,591  
Siebgut Sfs 5,1 700,000 3.569,9 1862 3,93 3,93 0,00  770,30 1099,59 0,591  
Ablauf Feinsieb Wfs 84.992,1 0,378 32.128,9 1862 85,52    1,01 1099,59 0,591  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.776,0 0,378 32.826,4 1862 85,84 35,47 50,36  0,99 1080,68 0,580  
aerober Abbau Bb   11.670,2 8,29 80,96      0,038  
Abluft Belebungsbecken Vb 2.169.400,7   0,001066 0,09      0,038  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 1778 219,11 209,30 9,81  0,86 68,40 0,038  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.013,0 0,000 0,0 1778 3,27 0,00 3,27  0,04 68,40 0,038  
Überschussschlamm Sb 1.763,0 12,000 21.156,2 1778 1,51 1,45 0,07  0,86 68,40 0,038  
Überlauf Voreindicker Wve 1.245,0 0,350 435,8 1778 0,08 0,03 0,05  0,06 68,40 0,038  
voreingedickter Schlamm Sve 518,0 40,000 20.720,4 1778 1,44 1,42 0,02  2,77 68,40 0,038  
anaerober Abbau Bgs   8.288,2 0 0,00      0,405  
Biogas Vgs 12.145,1   0,009646 0,05      0,405  
stabilisierter Schlamm Sgs 518,0 24,000 12.432,2 234 1,39 1,18 0,21  2,68 94,89 0,405  
Überlauf Nacheindicker Wne 209,3 0,400 83,7 234 0,09 0,01 0,08  0,44 94,89 0,405  
nacheingedickter Schlamm Sne 308,7 40,000 12.348,5 234 1,30 1,17 0,13  4,20 94,89 0,405  
Konditionierungsmittel Wk 61,7    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 329,6 0,540 178,0 234 0,15 0,02 0,13  0,45 93,09 0,398  
Klärschlamm Sz 40,8 298,000 12.170,5 234 1,15 1,13 0,02  28,14 93,09 0,398  
 
131 
Aus der NP-Bilanz in Tabelle 4.15 ist ersichtlich, dass wegen der fehlenden Vorklä-
rung der biologischen Stufe einer MBA eine bedeutend größere NP-Fracht zugeführt 
wird, als dem Belebungsbecken einer KAGS (siehe Tabelle 4.11 und Tabelle 4.12). 
Die NP-Ablaufkonzentration in der MBA mit getrennter anaerober Schlammstabilisie-
rung (MBAGS) ist allerdings niedriger als in der KAGS mit einem Sandfilter (siehe 
Tabelle 4.12 und Tabelle 4.15). Dies ist dadurch zu erklären, dass der Bioreaktor ei-
ner MBAGS mehr Biomasse enthält als der Belebungsbecken einer KAGS gleicher 
Größe, da in einer KAGS ein Teil der organischen Fracht mit dem Primärschlamm 
abgetrennt wird. Dementsprechend wird im Bioreaktor einer MBAGS mehr NP biolo-
gisch abgebaut als im Belebungsbecken einer KAGS. Außerdem fällt in einer 
MBAGS mehr Überschussschlamm an als in einer KAGS. Hierdurch erhöht sich die 
NP-Abtrennung in MBAGS zusäzlich gegenüber der in einer KAGS. Für EE2 ist der 
Unterschied besonders deutlich zu sehen, weil in KAGS mit einer Flockungsfiltration 
39,2% und in MBAGS 32,2% der EE2-Zulauffracht über den Kläranlagenablauf aus-
getragen werden (siehe Tabellen 8.25 und 8.26 im Anhang). Der NP-Austrag mit 
dem Klärschlamm einer MBAGS beträgt nur 1/16 des NP-Austrags einer KAGS, da 
in MBA die komplette NP-Fracht vor der anaeroben Schlammstabilisierung aerob 
behandelt wird. Im Gegensatz zu einer KAGS ist die NP-Rückbelastung aus der 
Schlammbehandlung in der MBAGS vernachlässigbar gering.  
Bei dem Vergleich der NP-Frachten bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen 
wird ersichtlich, dass der NP-Austrag mit dem Klärschlamm und über den Kläranla-
genablauf aus der MBAGS (siehe Tabelle 4.15) ungefähr das Doppelte gegenüber 
dem NP-Austrag aus der MBASS (siehe Tabelle 4.8) beträgt. Dies gilt auch für die 
anderen Modellspurenstoffe. Nur die E2-Fracht im Klärschlamm einer MBAGS wird 
gegenüber einer MBASS zusätzlich vermindert, da E2 unter anaeroben Bedingungen 
abbaubar ist. BPA wird in allen betrachteten Anlagenkonfigurationen besser als die 
anderen Modellspurenstoffe eliminiert. Für Carbamazepin besteht kein Unterschied 
zwischen den betrachteten Anlagenkonfigurationen. Sowohl in der MBAGS als auch 
in der KAGS finden sich 99% des Stoffes im Kläranlagenablauf wieder. 
Abschließend ist festzuhalten, dass in Anlagen mit getrennter anaerober Schlamm-
stabilisierung der Einsatz der Membrantechnik einige Vorteile bei der Elimination bio-
logisch abbaubarer Spurenstoffe bringen kann. Dies ist überwiegend auf das Fehlen 
der Feststoffabtrennung bei der Vorklärung zurückzuführen. Durch den Einsatz eines 
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Feinsiebes werden nur 10% der Feststoffe zurückgehalten. Da sie nicht in die 
Schlammstabilisierung geleitet, sondern verbrannt werden, entfällt in einer MBAGS 
die entsprechende Spurenstoffbelastung des Klärschlamms bzw. des Schlammwas-
sers. Für die Elimination hydrophiler persistenter Stoffe ist weder eine MBA noch ei-
ne KA geeignet. 
4.1.5 Schlussfolgerungen zu den dargestellten Leistungen mechanisch-
biologischer Kläranlagen bei der Elimination organischer Spurenstoffe 
Bisher erfolgte die Modellierung des Verhaltens von Spurenstoffen bei der Abwas-
serbehandlung ohne Berücksichtigung der Schlammbehandlung bzw. der Rückbelas-
tung der Kläranlage mit dem Prozesswasser aus der Schlammbehandlung (EU, 
2003a; Jacobsen et al., 1996; Struijs et al., 1991). Aus dem Vergleich der betrachte-
ten Anlagenkonfigurationen am Beispiel von Nonylphenol wird allerdings ersichtlich, 
wie bedeutend die Berücksichtigung der Schlammbehandlung ist. 
Das entwickelte Modell erlaubt eine einfache, schnelle und aussagekräftige Darstel-
lung des Verhaltens eines Spurenstoffes in einer Kläranlage. Es ermöglicht außer-
dem einen genauen Vergleich der Leistungen verschiedener Kläranlagenkonfigurati-
onen bezüglich der Elimination organischer Spurenstoffe. Zur Modellierung des Ver-
haltens eines Spurenstoffes sind nur wenige Ausgangsparameter notwendig, nämlich 
allgemeine chemisch-physikalische Eigenschaften (KOW, Kair) sowie kläranlagenspe-
zifische Parameter wie die Feststoff-Wasser-Verteilungskoeffizienten KDM (Zulauf, 
Belebtschlamm und Faulschlamm) und biochemische Abbaukonstanten k (Bele-
bungsbecken und Faulbehälter). Die allgemeinen chemisch-physikalischen Parame-
ter werden in der Regel in dem Datenblatt des Stoffes vom Hersteller angegeben. 
Die kläranlagenspezifischen Parameter können in einfachen Batchversuchen oder 
nach standardisierten Testverfahren (OECD-Tests) bestimmt werden. Einige dieser 
Tests sind im REACH-Registrierungsverfahren für neue Industriechemikalien mit ein-
begriffen (EU, 2003; EU, 2005). So müssten dann nur die wenigen Parameter bei 
Bedarf zusätzlich bestimmt werden. 
Zukünftig sollte das entwickelte Bilanzierungsmodell in ein Simulationsprogramm in-
tegriert werden, z. B. in SIMBA (Simulation der biologischen Abwasserreinigung) auf 
Matlab/Simulink-Basis. Mit Hilfe von SIMBA kann eine konventionelle Anlage bzw. 
eine Membranbelebungsanlage entsprechend den örtlichen Gegebenheiten gestaltet 
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und unter verschiedenen Betriebsbedingungen auf CSB- und N-Elimination optimiert 
werden. Nach der Implementierung der Bilanzgleichungen für Spurenstoffe in SIMBA 
wäre eine Abschätzung der Elimination von Spurenstoffen für die Anlagenkonfigura-
tionen in verschiedenen Betriebssituationen möglich. Die mit Hilfe von MS-Excel in 
dieser Studie ermittelten Spurenstofffrachten bieten allerdings genug Daten, um die 
Leistungen betrachteter Anlagenkonfigurationen bezüglich der Spurenstoffelimination 
zu bewerten und zu vergleichen. 
Die Spurenstoffbilanzen (siehe Kapitel 4.1.1 bis 4.1.4) haben gezeigt, dass in kon-
ventionellen Belebungsanlagen mit simultaner aerober Schlammstabilisierung eine 
höhere Eliminationsrate biochemisch abbaubarer und/ oder hydrophober Spurenstof-
fe aus dem Abwasser und Klärschlamm erzielt werden kann, als in Kläranlagen mit 
getrennter anaerober Schlammstabilisierung. Außerdem ist der gesamte Austrag or-
ganischer Spurenstoffe in die Umwelt bei den Anlagen mit getrennter anaerober 
Schlammstabilisierung stark davon abhängig, ob der Klärschlamm landwirtschaftlich 
verwertet oder verbrannt wird. Bei der simultanen aeroben Schlammstabilisierung ist 
der mit dem Klärschlamm ausgetragene Anteil der Spurenstofffracht relativ gering. 
In Kläranlagen mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung wirkt sich der Einsatz 
der Membrantechnik auf die Elimination biologisch abbaubarer organischer Spuren-
stoffe aus dem Abwasser und Klärschlamm positiv aus. In MBASS st keine Verbes-
serung der Spurenstoffelimination im Vergleich zu einer KASS mit gleichem 
Schlammalter zu erwarten. Bei einer Erhöhung des Schlammalters können in beiden 
Anlagen höhere Eliminationsraten erreicht werden. Da die Erhöhung des Schlammal-
ters in einer MBA unter Umständen nur durch die TS-Anhebung und ohne bauliche 
Veränderungen durchgeführt werden kann, ist sie einfacher umzusetzen als in einer 
KA, wo hierfür der Ausbau von Belebungs- und Nachklärbecken notwendig wäre. 
Deswegen kann auch eine MBASS bei der Elimination organischer Spurenstoffe Vor-
teile gegenüber einer KASS haben. 
Durch die Nachschaltung eines Sandfilters wird die Elimination organischer Spuren-
stoffe aus dem Abwasser nur bedingt verbessert. Die Rückbelastung der Kläranlage 
mit dem Prozesswasser aus der Schlammbehandlung ist nur in konventionellen An-
lagen mit getrennter Schlammstabilisierung relevant. Hierbei wird durch die 
Schlammkonditionierung mit Kalkmilch die NP-Fracht im Kläranlagenablauf deutlich 
erhöht. Durch die Anwendung von organischen Stäuben zur Schlammkonditionierung 
134 
kann die Rückbelastung vermindert werden. Dies würde zur Reduzierung der Spu-
renstoffablauffracht allerdings nur in den Anlagen beitragen, in denen das Prozess-
wasser diskontinuierlich in die biologische Stufe geleitet wird. 
Die Entfernung persistenter hydrophiler Verbindungen wie Carbamazepin war in allen 
betrachteten Kläranlagenkonfigurationen unbefriedigend. Deshalb wäre die gezielte 
Anpassung der Abwasserbehandlung zur Reduzierung des Eintrags gefährlicher 
Stoffe in die aquatische Umwelt wünschenswert. Eine Verminderung des Austrags 
organischer Spurenstoffe aus der Abwasserbehandlung kann durch die Modifizierung 
bestehender und durch die Nachschaltung weiterer Behandlungsstufen erfolgen. 
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4.2 Bisherige Erkenntnisse zur Leistung mechanisch-biologischer Kläranla-
gen mit modifizierten Behandlungsstufen bei der Elimination organischer 
Spurenstoffe 
Zur Verbesserung der Elimination organischer Spurenstoffe durch die Modifizierung 
bestehender mechanisch-biologischer Behandlungseinrichtungen sind viele ver-
schiedene Untersuchungen durchgeführt worden. Im Rahmen einer Literaturrecher-
che ergaben sich Maßnahmen bei der Vorbehandlung des Abwassers, bei der biolo-
gischen Behandlung und im Bereich der Schlammbehandlung. Tabelle 4.16 gibt da-
zu für Belebungsanlagen einen Überblick. Nachfolgend werden die Maßnahmen und 
deren Leistungen bezüglich der Elimination organischer Spurenstoffe genauer be-
trachtet. 
Tabelle 4.16: Maßnahmen zur Verbesserung der Elimination organischer 
Spurenstoffe in bestehenden Behandlungsstufen mecha-
nisch-biologischer Belebungsanlagen 
Prozessschritt Maßnahme 
Zugabe von Metallsalzen und Polymeren bei der Vorklärung
Mechanische Abwas-
servorbehandlung  Zugabe von pulverförmiger Aktivkohle (PAC) oder Braun-
kohlenkoks (BKK) in den Zulauf der Vorklärung 
Erhöhung des Schlammalters 
Kaskadierung von Belebungsbecken 
Zugabe von pulverförmiger Aktivkohle (PAC) oder Braun-
kohlenkoks (BKK) in Belebungsbecken 
Zugabe spezifischer Mikroorganismen und Enzyme in Be-
lebungsbecken 
Biologische Abwas-
serbehandlung  
Ozonisierung des Rücklaufschlammes 
Ozonisierung des Faulschlammes mit der Rückführung in 
den Faulbehälter 
Zugabe spezifischer Mikroorganismen und Enzyme in Faul-
behälter 
Wahl geeigneter Schlammkonditionierungsmittel zur Ent-
wässerung 
getrennte Prozesswasserbehandlung 
Schlammbehandlung 
Kompostierung des anaerob stabilisierten Schlammes  
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4.2.1 Elimination organischer Spurenstoffe in Kläranlagen mit modifizierter 
mechanischer Behandlungsstufe 
Zur Verbesserung der Elimination organischer Spurenstoffe bei der mechanischen 
Abwasservorbehandlung können folgende Maßnahmen eingesetzt werden: 
- Zugabe von Kalziumhydroxid, Metallsalzen und Polymeren bei der Vorklärung; 
- Zugabe von pulverförmiger Aktivkohle (PAC) oder pulverisiertem Braunkohlen-
koks (BKK) in den Zulauf der Vorklärung. 
Im Vorklärbecken findet bekanntlich die Abtrennung der Feststoffe aus dem Abwas-
serstrom statt. Wie in Kapitel 4.1.1 gezeigt wurde, besitzt die Feststoffabtrennung ein 
gewisses Potential zur Elimination hydrophober Spurenstoffe. Durch die Zugabe von 
Kalziumhydroxid, Metallsalzen und Polymeren kann die Entfernung suspendierter 
Stoffe und somit auch der darauf sorbierten Spurenstoffe bei der Vorklärung verbes-
sert werden. Außerdem können hierbei gelöste organische Substanzen (DOM) abge-
trennt werden. Da manche Spurenstoffe wie z. B. NP an DOM-Makromolekülen ad-
sorbieren (Höllrigl-Rosta et al., 2003), ist eine zusätzliche Entfernung von solchen 
Spurenstoffen aus der wässrigen Phase durch DOM-Ausfällung möglich. Außerdem 
fallen bei der Zugabe von Kalziumhydroxid und Metallsalzen anorganische Verbin-
dungen in Form von Phosphaten und Metallhydroxiden aus. Sie bilden ein poröses 
Produkt, das eine große spezifische Sorptionsoberfläche besitzt und zu einer zusätz-
lichen Entfernung gelöster organischer Spurenstoffe bei der Vorklärung führen kann. 
Die bisher durchgeführten Studien zeigen jedoch höchstens eine zusätzliche 10%ige 
Elimination von NP, BPA, E2 und EE2 aus der wässerigen Phase bei der Zugabe 
von Eisen- und Aluminiumsalzen (ARCEM, 2003, seite IV/65). Dabei ist allerdings zu 
berücksichtigen, dass die Versuche mit Leitungswasser (TS = 0) durchgeführt wur-
den und somit auf das Rohabwasser (TS = 500 mg/L) nur bedingt übertragbar sind. 
Bei der Zudotierung verschiedener organischer und anorganischer Flockungshilfsmit-
tel zum Flusswasser wurden ähnliche Eliminationsraten beobachtet: 4-7% für NP; 0-
3% für BPA und eine geringe Entfernung von Phthalaten (Kim et al., 2002). 
In Versuchen mit Rohabwasser (Zulauf Vorklärung) wurde festgestellt, dass die Zu-
gabe von Metallsalzen keinen Einfluss auf die Elimination von Carbamazepin und 
Ibuprofen hat (Carballa et al., 2005a). Für Galaxolid und Tonalid wurden in der glei-
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chen Studie die Eliminationsraten bei der Vorklärung (7% und 10% der Zulauffracht) 
durch die Zugabe von FeCl3 um 48% bzw. 40% erhöht. Der stärkste Effekt war für 
Diclofenac zu verzeichnen. Durch die Zugabe von FeCl3 wurde die Elimination von 
1% auf 70% verbessert. Für Diazepam und Naproxen haben sich die Eliminationsra-
ten nur um 20% bzw. 25% erhöht (Carballa et al., 2005a).  
Es kann somit festgehalten werden, dass zur Zeit keine allgemeingültige Aussage 
bezüglich der Wirksamkeit der Fällung und Flockung bei der Elimination organischer 
Spurenstoffe bei der Vorklärung gemacht werden kann, da die Eliminationsraten sehr 
stark von den Spurenstoffeigenschaften abhängig sind. Grundsätzlich ist jedoch zu 
erwarten, dass die Zugabe von Metallsalzen bei der Vorklärung die Elimination hyd-
rophober Spurenstoffe wie Moschusduftstoffe deutlich verbessern kann. Während die 
Fällung und Flockung mit einem relativ kleinen technischen Aufwand verbunden ist, 
bedeutet der erhöhte Schlammanfall einen deutlichen Nachteil. Außerdem kann bei 
einer vorgeschalteten Denitrifikation die durch die Flockungsmittelzugabe erzielte 
vermehrte BSB-Entfernung bei der Vorklärung Schwierigkeiten in der biologischen 
Behandlungsstufe hervorrufen. 
Zur Entfernung gelöster organischer Spurenstoffe aus dem Rohabwasser mittels 
Sorption kann die Zugabe von pulverförmiger Aktivkohle (PAC) oder Braunkoh-
lenkoks (BKK) in den Zulauf der Vorklärung dienen (Felgener und Ritter, 1989). 
BKK besitzt eine kleinere spezifische Sorptionsoberfläche als PAC und erzeugt des-
wegen eine schwächere Wirkung. Dafür ist BKK kostengünstiger als PAC. 
Die in der Literatur beschriebenen Versuche zur Sorption von Spurenstoffen an PAC 
wurden meistens im Labormaßstab mit Leitungswasser durchgeführt. Beispielsweise 
wurden hierbei NP- und BPA-Entfernungsraten von 15-95% beobachtet (ARCEM, 
2003, seite IV/116). In der gleichen Studie wurde über 85-99% E2- und EE2-
Elimination durch die Sorption berichtet. Die Eliminationsraten sind vom jeweiligen 
Spurenstoff und dessen Konzentration sowie von der PAC-Menge und der Kontakt-
zeit stark abhängig. Es ist zu erwarten, dass beim Rohabwasser die Eliminationsra-
ten der Zielspurenstoffe bedeutend niedriger sind als beim untersuchten Leitungs-
wasser, da ein Abwasser viele andere gelöste organische Stoffe, welche die Sorpti-
onsplätze belegen, sowie feine suspendierte Stoffe, welche die PAC-Poren verblo-
cken, enthält. 
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Wie die Versuche zur Schlammkonditionierung zeigen (siehe Tabelle 3.16), können 
bereits 30 min nach der Zugabe von BKK ca. 96% BPA aus der flüssigen Phase des 
Faulschlammes entfernt werden. Da die Belastung des untersuchten Zentrates mit 
gelösten organischen Substanzen mit der Belastung des Rohabwassers vergleichbar 
ist, kann aus dem Versuch geschlossen werden, dass eine weitgehende Spuren-
stoffelimination aus dem Rohabwasser mittels BKK-Zugabe möglich ist. Die BKK-
Zugabemenge in dem Versuch war jedoch viel höher als in den Zulauf einer Kläran-
lage praktisch zugegeben werden könnte. Deswegen sind Untersuchungen mit rea-
lem Rohabwasser unter Einsatz realistischer Sorbentmengen sowie realen Konzent-
rationen von Spurenstoffen notwendig, um die Wirksamkeit der Zugabe von PAC- 
bzw. BKK-Staub bei der Vorklärung quantitativ beurteilen zu können. 
4.2.2 Elimination organischer Spurenstoffe in Kläranlagen mit modifizierter 
biologischer Behandlungsstufe 
Zur Verbesserung der Elimination organischer Spurenstoffe bei der biologischen Ab-
wasserbehandlung können folgende Maßnahmen ergriffen werden: 
- Erhöhung des Schlammalters; 
- Kaskadierung von Belebungsbecken; 
- Zugabe von pulverförmiger Aktivkohle (PAC) oder Braunkohlenkoks (BKK) in Be-
lebungsbecken; 
- Zugabe spezifischer Mikroorganismen und Enzyme in Belebungsbecken; 
- Ozonisierung des Rücklaufschlammes. 
Durch die Erhöhung des Schlammalters wird die biologisch eliminierte Fracht eines 
organischen Spurenstoffes erhöht (siehe Gleichung (2.21)). Außerdem sinkt bei der 
Erhöhung des Schlammalters die BSB-Schlammbelastung, und die Mikroorganismen 
werden gezwungen, sich auf die Verwertung schwer abbaubarer Verbindungen, u.a. 
Spurenstoffe, zu adaptieren, um überleben zu können. Das Schlammalter kann mit-
tels einer Erweiterung der Belebungs- und Nachklärbecken oder mittels der TS-
Anhebung in den Belebungsbecken bei gleichzeitigem Ersatz der Phasenseparation 
in Form von Nachklärbecken durch eine Membrantrennstufe erhöht werden. Zu einer 
effizienten Elimination organischer Spurenstoffe wird ein Mindestschlammalter von 
10 Tage empfohlen (ARCEM, 2003). 
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Eine weitere Maßnahme zur Verbesserung des biologischen Abbaus von Spurenstof-
fen ist die Kaskadierung von Belebungsbecken. Die Konzentration eines Spuren-
stoffes im Ablauf einer Kaskade aus n identischen Reaktoren kann wie folgt ermittelt 
werden (vgl. Gleichung (2.18) und POSEIDON (2004), S. 13): 
Ci = C0∗ (1+ kS ∗ tR / n) -n
Hierbei wird bei der konstant bleibenden Durchflusszeit die Ablaufkonzentration eines 
biologisch abbaubaren Spurenstoffes Ci  mit der steigenden Reaktorzahl kleiner. 
Deshalb wird bei gleichem Schlammalter in einem kaskadierten Belebungsbecken 
eine höhere E1- und E2-Elimination als in einem vollständig durchmischten Reaktor 
erwartet (Joss et al., 2004). 
Durch die Zugabe von PAC und BKK in Belebungsbecken kann die Elimination 
organischer Spurenstoffe aus dem Abwasser wesentlich verbessert werden. Bei-
spielsweise wurden durch PAC-Zugabe in Belebungsbecken einer Pilotanlage 99,7% 
Phenole aus einem Industrieabwasser eliminiert, wobei die Eliminationsrate ohne 
PAC-Zugabe bei 96% lag (Dietrich et al., 1988). In einer Studie von Felgener und 
Ritter (1989) wurde BKK in Belebungsbecken großtechnischer Anlagen zugegeben. 
Ohne BKK lagen die AOX-Ablaufwerte einer KA bei 40-70 µg/L, bei dem Betrieb mit 
einer BKK-Dosis von 30 g/m³ nur noch bei 10-20 µg/L. Dies entspricht einer zusätzli-
chen AOX-Elimination von 70-80%.  
Die PAC- und BKK-Zugabe hat auch einen positiven Einfluss auf die Stabilität der 
Belebtschlammflocke, auf die Absetzbarkeit sowie auf die Entwässerbarkeit des 
Schlammes (Felgener und Ritter, 1989). Eine Hemmung der Belebtschlammbiozöno-
se durch toxische Stoffe des Rohabwassers kann mittels einer PAC-Zugabe in Bele-
bungsbecken ebenso vermindert werden. Cecen und Aktas, 2003 konnten die Hem-
mungsabnahme bestätigen, indem sie eine erhöhte Sauerstoffaufnahmerate des Be-
lebtschlammes bei der Zugabe von PAC im Vergleich zum normalen KA-Betrieb oh-
ne PAC-Zugabe feststellten. 
Eine Membranbelebungsanlage bietet durch die vollständige Abtrennung abfiltrierba-
rer Stoffe besonders günstige Bedingungen zur Elimination organischer Spurenstoffe 
durch die PAC-Zugabe in Bioreaktor an. Baumgarten (2005) untersuchte die Elimina-
tion von Arzneimittelwirkstoffen in einem halbtechnischen Membranbioreaktor. Hier-
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bei lagen die Zulaufkonzentrationen der Arzneimittelwirkstoffe im Bereich von 50-
160 µg/L. Aus Tabelle 4.17 ist ersichtlich, dass schon die PAC-Zugabe von 50 mg/L 
die Eliminationsraten deutlich erhöhen kann. Einige Studien mit kommunalen Abwäs-
sern und Deponiesickerwässern bestätigen, dass unter anderem hydrophile Arznei-
mittel an Aktivkohle sorbiert werden können (BLAC, 2003; Ternes et al., 2002). 
Tabelle 4.17: Elimination von Arzneimittelwirkstoffen in einem Membran-
bioreaktor mit und ohne PAC-Zugabe (Baumgarten, 2005) 
Eliminationsraten [%] 
Spurenstoff 
PAC = 0 mg/L PAC ≤ 50 mg/L PAC = 50-200 mg/L
Fluorchinolonsäure 27 77 94 
Ciprofloxacin 73 96 >99 
Enrofloxacin 56 96 >99 
Moxifloxacin 78 97 >99 
 
Abschließend kann festgehalten werden, dass die Zugabe von PAC- und BKK-Staub 
in Belebungsbecken die Elimination organischer Spurenstoffe sowie den gesamten 
Abwasserbehandlungsprozess bedeutend verbessern kann. Besonders relevant er-
scheint dieses für die Elimination persistenter Arzneimittelwirkstoffe, welche in kon-
ventionellen mechanisch-biologischen Anlagen nicht bzw. schlecht zurückgehalten 
werden.  
Eine weitere Möglichkeit zur Verbesserung des biologischen Abbaus organischer 
Spurenstoffe besteht in der Zugabe spezifischer Mikroorganismen oder Enzyme 
in Belebungsbecken.  
Eines der größten Probleme beim biochemischen Abbau schwer metabolisierbarer 
Spurenstoffe aus kommunalem Abwasser ist die Anwesenheit von leicht metaboli-
sierbarem Substrat. Die Mikroorganismen, die zum Abbau von refraktären Spuren-
stoffen fähig sind, können gewöhnlich mit den anderen Spezies, die bevorzugt leicht 
abbaubare Verbindungen als Energiequelle nutzen und dadurch schneller wachsen, 
nicht konkurrieren. Um eine konstante Population von den spurenstoffabbauenden 
Mikroorganismen in Belebungsbecken erhalten zu können, werden diese getrennt 
gezüchtet und batchweise oder kontinuierlich zugegeben. Ein solcher Vorgang wird 
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als „Bioaugmentation“ bezeichnet und kann die Elimination schwer abbaubarer Ver-
bindungen erheblich verbessern. Statt spezialisierter Mikroorganismen können auch 
nur deren Enzyme zugegeben werden. Dann werden schwer abbaubare Spurenstof-
fe durch die Enzyme gespaltet und auf diese Weise für die schnell wachsenden Mik-
roorganismen bioverfügbar gemacht. 
Als ein Beispiel einer erfolgreichen Bioaugmentation kann die Verbesserung der Eli-
mination von 3-Chloranilin von 10% auf 90% nach Zugabe eines spezialisierten Bak-
terienstamms in einen Laborreaktor gelten (Boon et al., 2002). Abgesehen von der 
verbesserten Elimination ausgewählter Spurenstoffe besitzen bioaugmentierte Sys-
teme auch eine höhere Stabilität bei Stoßbelastungen als konventionelle Anlagen 
(Quan et al., 2004a). Bei dem kontinuierlichen parallelen Betrieb mit künstlichem Ab-
wasser im Labormaßstab wurden drei Belebtschlammreaktoren (R1, R2 und R3) 
Stoßbelastungen mit 2,4-Dichlorphenol (2,4-DCP) ausgesetzt (Quan et al., 2004a). 
Davor wurden R2 und R3 mit einer spezialisierten bakteriellen Mischkultur augmen-
tiert, die 2,4-DCP abbauen kann (jeweils 5% und 15% TS, vgl. Tabelle 4.18). Zum 
Belebtschlamm in R1 wurden keine spezialisierten Bakterien zugegeben. Die ermit-
telten 2,4-DCP-Eliminationsraten sind in Tabelle 4.18 zusammengestellt. 
Tabelle 4.18: Elimination von 2,4-DCP aus synthetischem Abwasser in 
bioaugmentierten Belebtschlammreaktoren im Labormaß-
stab (Quan et al., 2004a) 
Betrachteter Parameter Einheit R1 R2 R3 
Zugegebener Bakterienanteil %TS 0 5 15 
2,4-DCP-Elimination bei erster Stoß-
belastung nach der Bakterienzugabe % 16,3 55,6 89,2 
2,4-DCP-Elimination ein Monat nach 
der Bakterienzugabe % 71-85 93-98 95-102 
 
Aus Tabelle 4.18 ist ersichtlich, dass die bioaugmentierten Reaktoren erhöhte 2,4-
DCP-Eliminationsraten aufwiesen und zwar proportional zum Ausmaß der Bioaug-
mentation. In diesen Reaktoren lief auch die Adaptation der Biozönose schneller ab. 
Quan et al. (2004b) konnte nachweisen, dass bei der Bioaugmentation mit oben be-
schriebener Mischkultur auch 4-Monochlorophenol und 2,4,5-Trichlorophenol aus 
realem Abwasser eliminiert werden können. Die beste Eliminationsleistung der 
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Chlorphenole sei zu erwarten, wenn ein Belebungsbecken kaskadiert ist und die Bio-
augmentation in den letzten Stufen stattfindet (Quan et al., 2004b). Der Einsatz der 
Bioaugmentation ist jedoch begrenzt, weil sie in der Regel substanzenspezifisch ist 
und zur Elimination der Vielzahl unterschiedlicher Spurenstoffe des kommunalen 
Abwassers nur bedingt angewendet werden kann. 
Es besteht die Möglichkeit, die Elimination organischer Spurenstoffe in der biologi-
schen Abwasserbehandlung auch mit Hilfe einer chemischen Oxidation zu verbes-
sern. Es ist bekannt, dass der Überschussschlammanfall in Belebungsanlagen mit 
Hilfe einer Ozonisierung des Rücklaufschlammes mit 0,1-0,2 g O3/g TS vermindert 
werden kann (Ahn et al., 2002; Sievers et al., 2004; Yeom et al., 2002). Obwohl die 
Ozondosis für die Mineralisierung des Schlammes nicht ausreicht, kann sie bakteriel-
le Zellen aufschließen und deren wasserlöslichen Inhalt bioverfügbar machen. Dies 
hat eine erhöhte Zehrungsrate für den Rücklaufschlamm in Belebungsbecken und 
damit einen verminderten Anfall des Überschussschlammes zur Folge. Außerdem 
werden die Doppel- und Dreifachbindungen persistenter Spurenstoffe mit Ozon be-
vorzugt reagieren (Gottschalk et al., 2000), was zur Umwandlung von persistenten 
Stoffen in bioverfügbare Verbindungen führen kann. Daher ist auch mit einem ver-
besserten Abbau organischer Spurenstoffe in Belebungsbecken zu rechnen.  
Zurzeit sind keine Untersuchungen bekannt, die eine Quantifizierung der verbesser-
ten Elimination bei diesem Verfahren erwähnen. Aus der prinzipiellen Eliminierbarkeit 
vieler Arzneimittel, Hormone und Industriechemikalien durch die Ozonisierung 
(ARCEM, 2003; Ternes et al., 2003; Wintgens et al., 2004) folgt jedoch, dass eine 
Ozonisierung des Überschussschlammes zur Entfernung von Spurenstoffen bedeu-
tend beitragen kann. Als ein Nachteil dieser Technik ist die mögliche Bildung toxi-
scher Oxidationsprodukte zu erwähnen. 
4.2.3 Elimination organischer Spurenstoffe in Kläranlagen mit modifizierter 
Schlammbehandlungsstufe 
Zur Verbesserung der Spurenstoffelimination bei der Schlammbehandlung kommen 
folgende technischen Ansätze in Frage: 
- Ozonisierung des Überschussschlammes vor der Faulung und Ozonisierung des 
Faulschlammes mit der Rückführung in den Faulbehälter; 
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- Zugabe spezifischer Mikroorganismen und Enzyme in den Faulbehälter; 
- Wahl geeigneter Schlammkonditionierungsmittel zur Entwässerung; 
- getrennte Prozesswasserbehandlung; 
- Kompostierung des anaerob stabilisierten Schlammes. 
Ozonisierung des Faulschlammes mit der Rückführung in den Faulbehälter so-
wie eine Ozonisierung des Überschussschlammes vor der Faulung bilden eine 
Analogie zur Ozonisierung des Rücklaufschlammes (siehe Kap. 4.2.2). Durch die 
Ozonisierung werden Nährstoffe freigesetzt, was zu einer Erhöhung des Ausfau-
lungsgrades des Schlammes gegenüber einer konventionellen Faulung beiträgt 
(Battimelli et al., 2003; Sievers et al., 2004; Yeom et al., 2002). Aus der Literatur 
(siehe Kapitel 2) und den durchgeführten Abbauversuchen (siehe Kapitel 3) ist be-
kannt, dass viele Spurenstoffe unter anaeroben Bedingungen persistent sind. Die 
Ozonbehandlung kann zu einer solchen Modifikation der Molekularstruktur eines 
Spurenstoffes führen, welche ihn für anaerobe Mikroorganismen zugänglich macht. 
Bei anschließender Rückführung des Schlammes in den Faulbehälter werden die 
voroxidierten Spurenstoffe weiter abgebaut. 
Wie in Kapitel 4.2.2 beschrieben, kann eine Zugabe von spezifischen Mikroorga-
nismen oder deren Enzyme in einen Bioreaktor die Eliminationsraten bestimmter 
Spurenstoffe bedeutend verbessern. Dies gilt auch für die getrennte aerobe sowie 
anaerobe Schlammstabilisierung. Bei der Zugabe einer PAK-abbauenden anaeroben 
Mischkultur in einen Faulbehälter konnten beispielsweise um 10-33% bessere PAK-
Eliminationsraten erzielt werden als bei einem nicht adaptierten Schlamm (Trably et 
al., 2003). 
Wie die Ergebnisse der im Rahmen dieser Arbeit durchgeführten Versuche zeigen 
(siehe Kapitel 3.4.2), kann der tatsächliche Austrag organischer Spurenstoffe mit 
dem Klärschlamm stark von der Wahl der Schlammkonditionierungsmittel zur 
Schlammentwässerung abhängig sein. Durch die Zugabe von Metallsalzen und 
Polymeren wird die Verteilung von BPA zwischen der festen und der flüssigen Phase 
des Schlammes nicht merklich beeinträchtigt. Dies gilt auch für PCBs sowie einige 
Chlorpestizide wie p,p‘-DDE, Lindan und Dieldrin (McIntyre et al., 1981). Sollte je-
doch die Konditionierung mit Kalkmilch oder Flugasche vorgenommen werden, so ist 
mit einer bedeutenden Desorption von BPA sowie anderen schwachen Säuren wie 
NP, E1, E2 und EE2 zu rechnen (siehe Kapitel 3.4.2, Tabelle 3.16). Die Zugabe von 
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organischen Stäuben wie Sägespäne und Braunkohlenkoks kann die Sorption der 
meisten organischen Spurenstoffe an entwässerten Klärschlamm stark erhöhen (sie-
he Tabelle 3.16). 
Wie aus den in Kapitel 4.1 erstellten Bilanzen für das Verhalten der Modellspuren-
stoffe bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen ersichtlich ist, werden relevante 
Spurenstofffrachten überwiegend in konventionellen Kläranlagen mit getrennter an-
aerober Schlammstabilisierung mit dem Klärschlamm ausgetragen. Dies ist für NP 
von besonderer Bedeutung, da es bei der anaeroben Schlammstabilisierung aus 
kurzkettigen Nonylphenolethoxylaten gebildet werden kann (Tschui und Brunner, 
1985). Außerdem werden bei der Schlammstabilisierung gewöhnlich ca. 55% des 
organischen Schlammanteils biochemisch abgebaut und/ oder hydrolysiert. Dies führt 
zur Desorption organischer Spurenstoffe und zu einer Erhöhung ihrer Konzentration 
in der flüssigen Phase des Schlammes (siehe Tabelle 3.16 und Tabelle 4.11) sowie 
zum Anstieg des refraktären CSB im Prozesswasser. Für NP wird durch diese Pro-
zesse eine vielfach höhere Konzentration im Prozesswasser als im Kläranlagenzu-
lauf erreicht (siehe Tabelle 4.11). Da das Prozesswasser in der Regel nicht kontinu-
ierlich im Laufe der 24 h, sondern batchweise in die biologische Stufe geleitet wird, 
könnten diese Stoßbelastungen eine bedeutende Erhöhung der NP-Konzentration im 
Kläranlagenablauf hervorrufen. 
Um eine Rückbelastung der biologischen Stufe mit den Spurenstoffen des Prozess-
wassers und die sich daraus ergebende Erhöhung der Ablaufkonzentration vorzu-
beugen, kann eine getrennte Prozesswasser(vor)behandlung eingesetzt werden. 
Da das Volumen des Prozesswassers nur einem Bruchteil des Zulaufstroms ent-
spricht, wäre eine intensive Behandlung dieses Teilstromes kostengünstiger als die 
Behandlung des gesamten Abwasserstromes. Außerdem sind Spurenstoffe in auf-
konzentrierter Form einfacher zu eliminieren als in verdünnter. Als Verfahren der 
Wahl wäre eine Vorbehandlung mit Ozon vorzuziehen, weil dabei die teilweise oxi-
dierten persistenten Verbindungen in der biologischen Stufe weiter abgebaut werden 
können. Derzeit wird allerdings überwiegend eine getrennte aerobe Vorbehandlung 
des Prozesswassers angewendet (Erbe und Baumgarten, 2005; Van-der-Roest, 
2005). Die Effizienz einer getrennten Prozesswasserbehandlung ist von der Anla-
genkonfiguration, dem Schlammbehandlungskonzept und dem jeweiligen Zielspu-
renstoff stark abhängig und kann nicht pauschal beurteilt werden.Zur Verminderung 
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der Belastung von Klärschlämmen mit organischen Spurenstoffen kann eine Kom-
postierung anaerob stabilisierter Schlämme eingesetzt werden. In Kläranlagen 
mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung unterliegen die mit dem Primär-
schlamm abgetrennten hydrophoben Spurenstoffe keiner aeroben Behandlung. Da 
viele Spurenstoffe unter anaeroben Bedingungen persistent sind, verbleiben sie in 
der festen Phase des Schlammes und werden mit dem entwässerten Klärschlamm 
ausgetragen. Als Beispiele dafür sind NP (Hesselsoe et al., 2001; Tschui und Brun-
ner, 1985; Voordeckers et al., 2002) und BPA (siehe Kapitel 3.4.1) zu nennen. Falls 
der Schlamm landwirtschaftlich verwertet werden soll, wäre eine nachgeschaltete 
aerobe Behandlung des Faulschlammes zur Verminderung der Spurenstoffkonzent-
rationen von Vorteil. Am kostengünstigsten erscheint dabei die Kompostierung des 
entwässerten Schlammes durchzuführen. Die Kompostierung von NP-belasteten 
Klärschlämmen führt zu einer deutlichen Abnahme der NP-Konzentration (Gangl et 
al., 2001). 
Abschließend ist festzustellen, dass durch eine Modifizierung der Behandlungsstufen 
einer mechanisch-biologischen Kläranlage die Elimination organischer Spurenstoffe 
verbessert werden kann. Die dafür geschilderten Ansätze sind jedoch jeweils nur für 
bestimmte Stoffe oder Stoffgruppen anwendbar und weisen eine begrenzte Wirk-
samkeit auf. Um eine weitgehende Elimination einer großen Palette organischer Spu-
renstoffe zu gewährleisten, erscheinen nachgeschaltete Behandlungsstufen notwen-
dig. 
4.3 Bisherige Erkenntnisse zur Leistung mechanisch-biologischer Kläranla-
gen mit nachgeschalteten chemisch-physikalischen Behandlungsstufen 
bei der Elimination organischer Spurenstoffe 
4.3.1 Zu betrachtende Anlagenkonfigurationen 
Mit dem Ziel, die Ablaufqualität durch die weitgehende Entfernung organischer Spu-
renstoffe zu verbessern, kann eine konventionelle Belebungsanlage um weitere 
nachgeschaltete Behandlungsstufen ergänzt werden. In Abbildung 4.1 sind dazu 
verschiedene Verfahrensmöglichkeiten dargestellt. Eine Zwischenstufe in Form von 
Korn-, Mikro- oder Ultrafiltration ist vor jeder nachgeschalteten chemisch-
physikalischen Behandlungsstufe notwendig, um Feststoffe weitgehend zu entfernen 
und die Effizienz nachfolgender Schritte zu erhöhen. 
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Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung 
 
Abbildung 4.1: Verfahrenskombinationen zur Ergänzung mechanisch-
biologischer Abwasserbehandlungsanlagen 
Aus Abbildung 4.1 lassen sich folgende Kläranlagenkonfigurationen ableiten: 
1) Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration und nachge-
schalteter Sorption; 
2) Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration und nachge-
schalteter Oxidation; 
3) Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration und nachge-
schalteter Nanofiltration oder Umkehrosmose. 
Unter „Belebungsverfahren mit Zwischenfiltration“ sind gleichzeitig vier Anlagenkonfi-
gurationen gemeint, nämlich eine konventionelle Belebungsanlage mit einem Nach-
klärbecken und einem Kornfilter, eine konventionelle Belebungsanlage mit einem 
Nachklärbecken und nachgeschalteter Mikro- oder Ultrafiltration, eine Membranbele-
bungsanlage (MBA) mit den in Belebungsbecken integrierten Mikrofiltrationsmodulen 
und eine MBA mit den trockengestellten Ultrafiltrationsmembraneinheiten. Diese An-
lagenkonfigurationen weisen eine vergleichbare Entfernung organischer Spurenstoffe 
auf (siehe Kapitel 4.1) und ermöglichen eine effiziente Anwendung nachgeschalteter 
Verfahren durch den weitgehenden Rückhalt suspendierter Stoffe. 
Sorption Oxidation Nanofiltration oder 
Umkehrosmose
Korn-, Mikro- oder Ultrafiltration 
Gewässer 
147 
4.3.2 Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration 
und nachgeschalteter Sorption 
Mit dem Ziel, gelöste Spurenstoffe aus dem Abwasser weitgehend zu eliminieren, 
kann einer Kläranlage nach der Zwischenfiltrationsstufe eine Kontaktsäule mit granu-
lierter Aktivkohle (GAC) nachgeschaltet werden. Die Eliminationsleistung ist von 
mehreren Parametern wie der Affinität des jeweiligen Spurenstoffes zu Aktivkohle, 
der vorhandenen Sorptionsoberfläche der Kornkohle, der Kontaktzeit und der Ab-
wasserbeschaffenheit abhängig. Die Effektivität einer Aktivkohlesorption ist außer-
dem von der Konzentration des Spurenstoffes sehr stark abhängig. Beispielsweise 
lagen die BPA-Eliminationsraten in Durchlaufversuchen mit einer 10 g-GAC-Säule 
und Leitungswasser (C0(BPA) = 100 ng/L, Q = 12 ml/min, t = 1 h) nur bei 19%, ob-
wohl bei C0 = 10.000 ng/L die BPA-Eliminationsrate 97% betrug (ARCEM, 2003, Sei-
te IV-128). Das Gleiche galt für NP. Bei einer NP-Konzentration von 100 ng/L wurden 
nur 7%, und bei C0 = 10.000 ng/L 99% eliminiert (ARCEM, 2003, Seite IV-128). 
Neben der Sorption können Spurenstoffe bei der GAC-Filtration durch biochemische 
Prozesse eliminiert werden. In den Poren, in denen Spurenstoffe aufkonzentriert wer-
den, können sich spezialisierte Mikroorganismen entwickeln, die einen nachhaltigen 
biochemischen Abbau der schlecht metabolisierbaren Spurenstoffe bewirken (ATV-
Handbuch, 1997, Seite 495). Dieses wird als „biologische Aktivkohlefiltration“ (BAC-
Filtration) bezeichnet und erfolgreich beim Abwasserrecycling angewendet (Levine et 
al., 2000). Dabei wird häufig eine Ozonisierung vorgeschaltet, um die Bioverfügbar-
keit organischer Spurenstoffe zu erhöhen. 
In Deutschland wird Aktivkohle bei der kommunalen Abwasserreinigung selten ein-
gesetzt. Aktivkohlefiltration ist jedoch durch die Anwendungen in der Trinkwasserauf-
bereitung, Deponie- und Industrieabwasserbehandlung gut bekannt. Beispielsweise 
wurden in einer MBA 95,3% BPA aus dem Deponiesickerwasser entfernt (Wintgens 
et al., 2003). Durch die Nachschaltung einer GAC-Filtration wurden 32% BPA-
Ablauffracht aus dem MBA-Ablauf eliminiert. Die NP-Entfernung aus dem MBA-
Ablauf mittels Aktivkohlefiltration betrug dabei 54%. 
In einem Bericht des Bund/ Länderausschusses für Chemikaliensicherheit (BLAC, 
2003) sind mehrere Beprobungsreihen an Deponiesickerwasserbehandlungsanlagen 
zusammengestellt. Sie zeigen, dass mittels Aktivkohlesorption eine sehr hohe Elimi-
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nation hydrophiler persistenter Verbindungen, die in mechanisch-biologischen Be-
handlungsstufen kaum zu entfernen sind, erreicht werden kann. Beispielsweise wur-
den die Arzneimittel Phenacetin, Carbamazepin, Pentoxyfyllin, Clofibrinsäure und 
Ketoprofen mittels Aktivkohlefiltration zu 90-100% aus dem Deponiesickerwasser 
entfernt. Die Eliminationsraten von Ibuprofen, Gemfibrozil und Diclofenac lagen bei 
81-92%. Nur in einer Anlage wurde eine relativ niedrige Diclofenac-Entfernungsrate 
von 42% beobachtet (BLAC, 2003). Bei der Bewertung der Eliminationsleistung einer 
GAC-Filtration ist jedoch zu berücksichtigen, dass in Deponiesickerwässern in der 
Regel viel höhere Arzneimittelkonzentrationen auftreten können, als im kommunalen 
Abwasser. 
Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass die Nachschaltung einer Aktivkoh-
lefiltration die Entfernung organischer Spurenstoffe bedeutend verbessern kann. Be-
sonders wichtig ist die Möglichkeit, hydrophile persistente Spurenstoffe wie Arznei-
mittel entfernen zu können. Aus den in der Literatur angegebenen Eliminationsraten 
ist allerdings ersichtlich, dass die Leistung der Aktivkohlefiltration stark variiert. Die 
Ursache dieser Streuung kann sowohl an den Aktivkohleeigenschaften als auch an 
den Spurenstoffeigenschaften bzw. -Konzentration liegen. Außerdem werden in der 
Literatur selten der Zustand der GAC und der Zeitpunkt der letzten Regeneration an-
gegeben, was die Daten nur bedingt verwendbar macht. Deswegen sollte Aktivkohle 
in Verbindung mit substanzspezifischen Voruntersuchungen eingesetzt werden. 
4.3.3 Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration 
und nachgeschalteter chemischer Oxidation 
Allgemeines 
Unter chemischer Oxidation der Spurenstoffe wird eine vollständige Zerstörung 
(Umwandlung zu CO2 + H2O) oder eine Veränderung des Spurenstoffsmoleküls in-
folge des Elektronenverlustes verstanden. Dies wird gewöhnlich durch die Zugabe 
eines Oxidationsmittels erreicht. Bei der Lösung des Oxidationsmittels im Wasser 
werden Hydroxylradikale gebildet, welche die eigentliche Oxidation ermöglichen. Die 
Eliminationsrate eines Spurenstoffes steigt mit Zunahme der Menge des Oxidations-
mittels sowie der Konzentration und der Molekularstruktur des Spurenstoffes (Mehr-
fachbindungen, reaktive Gruppen etc.). Eine eventuelle Anwesenheit weiterer oxi-
dierbare Stoffe verringert die Oxidationsgeschwindigkeit des Zielspurenstoffes. 
149 
Zur Elimination organischer Spurenstoffe werden Ozon (O3), Wasserstoffperoxid 
(H2O2) und Chlor (Cl2) am häufigsten eingesetzt. Um die Oxidationsleistung zu 
verbessern, können dabei Katalysatoren angewendet werden (z. B. Zugabe von Fe2+ 
bei Anwendung von Wasserstoffperoxid).  
Außerdem kann die Oxidation von Spurenstoffen durch UV-Strahlung intensiviert 
werden. Solche Verfahren und Anwendung von Kombinationen verschiedener Oxida-
tionsmittel werden als fortgeschrittene Oxidationsverfahren (advanced oxidation pro-
cesses, AOP), bezeichnet. Bei AOP entstehen besonders viele hochreaktive OH-
Radikale, die eine schnelle und unselektive Oxidation von Verunreinigungen ermögli-
chen. Am häufigsten werden O3+H2O2; O3+UV und H2O2+UV als AOPs eingesetzt 
(Gottschalk et al., 2000). 
Chlorung 
Obwohl Chlor in der Regel nur zur Hygienisierung des Wassers eingesetzt wird, be-
sitzt es auch ein bedeutendes Potential zur Oxidation organischer Spurenstoffe. Bei 
der Leitungswasserbehandlung mit ClO2 und NaClO (ARCEM, 2003, Seite IV/110-
IV/113) wurden z. B. extra zugegebene Hormone und Industriechemikalien bis unter-
halb der Bestimmungsgrenze eliminiert (siehe Tabelle 4.19). Parallel zur chemischen 
Analytik wurden die Proben mittels eines Hefezelltests auf die östrogene Wirksamkeit 
untersucht. Nach der Behandlung lag die Östrogenität bei allen Ansätzen unterhalb 
der Bestimmungsgrenze. 
Tabelle 4.19: Eliminationsraten von Spurenstoffen bei der Oxidation do-
tierter Leitungswässer mittels ClO2 und NaClO (ARCEM, 
2003) 
Oxidationsmittel Spurenstoffe und ihre  
Konzentrationen ClO2 (0,6 mg/L) NaClO (0,5 mgCl/L) 
BPA (0,5 µg/L und 20 µg/L) >98% >96% 
NP (1 µg/L und 200 µg/L) >96% >96% 
E1 (0,01 und 0,1 µg/L) >90% >90% 
E2 (0,01 und 0,1 µg/L) >90% >90% 
E3 (0,01 und 0,1 µg/L) >90% >90% 
EE2 (0,01 und 0,1 µg/L) >90% >90% 
NP: Nonylphenol; BPA: Bisphenol A; E1: Estron; E2: 17-β-Estradiol; 
E3: Estriol; EE2: 17-α-Ethinylestradiol 
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Es ist zu erwarten, dass eine Vielzahl weiterer in Tabelle 4.19 nicht aufgeführter Spu-
renstoffe mit Chlor reagieren können. Persistente Arzneimittel werden ebenso wie 
Hormone bei der Chlorung angegriffen. Dodd und Huang (2004) berichten beispiels-
weise über eine Transformation von Sulfamethoxazol bei der Chlorbehandlung.  
Eine Chlorung hat allerdings einige Nachteile, da Spurenstoffe in der Regel nicht 
vollständig zerstört, sondern nur in chlororganische Verbindungen transformiert wer-
den. Es ist somit nicht ausgeschlossen, dass die chlorierten Oxidationsprodukte so-
gar toxischer bzw. wirksamer als die Ausgangssubstanzen sein können. Außerdem 
entstehen bei der Chlorung aus den organischen CSB-bildenden Stoffen Trihalo-
genmethane (THM) und weitere chlorierte kanzerogene Verbindungen (ATV-
Handbuch, 1997, Seite 526). Aus diesem Grund wurde in der letzten Zeit eine Chlor-
behandlung hier und da durch eine Ozonisierung ersetzt. Beim Einsatz von ClO2 ent-
stehen zwar keine kanzerogenen Halogenverbindungen, aber aufgrund betrieblicher 
Probleme (Explosionsrisiko) wird diese Verbindung nur eingeschränkt angewendet. 
Ozonisierung 
Ozon ist ein sehr starkes Oxidationsmittel. Es kommt bei der Industrieabwasser-
behandlung und Trinkwasseraufbereitung zum Einsatz. Mittels Ozonbehandlung 
können die meisten organischen Spurenstoffe weitgehend zerstört werden. Bei-
spielsweise wurden bei der Ozonisierung (1,4 mgO3/L) eines mit Spurenstoffen do-
tierten Leitungswassers > 98% BPA, > 96% NP und > 82% EE2 eliminiert (ARCEM, 
2003, Seite IV/108). In Tabelle 4.20 sind Daten zur Elimination organischer Spuren-
stoffe aus Kläranlagenabläufen zusammengestellt.  
Tabelle 4.20: Elimination von Spurenstoffen aus mechanisch-biologisch 
behandeltem Abwasser bei verschiedenen Ozondosen 
(Nakagawa et al., 2002) 
Eliminationsrate [%] bei einer Ozondosis von 
Spurenstoff 
1 mg O3/L 3 mg O3/L 5 mg O3/L 
BPA 47 99 99 
NP 55 90 96 
E2 57 100 100 
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Die Ergebnisse zeigen, dass auch relativ kleine Ozondosen hohe Entfernungsraten 
bewirken können. In einer anderen Studie mit gereinigtem Abwasser und einer O-
zondosis von 10-15 mg O3/L sind niedrigere Eliminationsraten angegeben (60-97% 
für NP und 67-99% für BPA), wobei die Spurenstoffe in sehr hohen Konzentrationen 
(je 2 mg/L) zum Abwasser zudotiert wurden (Wintgens et al., 2004). 
Organische Spurenstoffe kommen in Kläranlagenabläufen höchstens in µg/L-Bereich 
vor. Das gereinigte Abwasser enthält allerdings noch eine relativ hohe CSB-
Konzentration von 20-50 mg O2/L. Da die meisten Oxidationsmittel alle organischen 
Stoffe unspezifisch angreifen, wäre eine vollständige Oxidation des Abwassers not-
wendig, wenn die Spurenstoffe mineralisiert werden sollen. Bei einer Ozonbehand-
lung des Abwassers kann allerdings eine Detoxifizierung der Spurenstoffe schon bei 
relativ kleinen Oxidationsmitteldosen erfolgen. Ozon kann mit einem Spurenstoff so-
wohl durch die Bildung der Hydroxylradikale als auch direkt reagieren. Eine solche 
direkte Reaktion ist selektiv. Dabei werden Doppel- und Dreifachbindungen bevor-
zugt gespalten (Gottschalk et al., 2000). Da die meisten gefährlichen Spurenstoffe 
eine komplexe Molekularstruktur mit Mehrfachbindungen aufweisen, wird ihre Mole-
kularstruktur durch diesen gezielten Angriff verändert. Dies führt in der Regel zum 
Verlust der toxischen Wirkung, obwohl keine vollständige Mineralisierung des Spu-
renstoffes stattgefunden hat. 
Es ist davon auszugehen, dass eine direkte Reaktion überwiegend in saurem Milieu 
stattfindet und bei neutralen und basischen pH-Werten die Radikalenbildung und 
somit eine unspezifische Oxidation dominiert. Gute Eliminationsraten werden aber 
auch bei pH-Werten im neutralen Bereich erreicht. Beispielsweise wurde bei der O-
zonisierung eines Kläranlagenablaufes (pH = 7,2; CSB = 30 mg O2/L; DOC = 
23 mg/L) mit nur 10 mg O3/L eine weitgehende (bis unterhalb der Bestimmungsgren-
ze) Elimination von 17 pharmazeutischen Wirkstoffen, 2 Moschusverbindungen, 
Estron und Koffein erzielt (Ternes et al., 2003). Zu einer vollständigen Oxidation die-
ses Abwassers wären allerdings mindestens 90 mg O3/L notwendig. 
Nicht alle Spurenstoffe sind einer Oxidation leicht zugänglich. Einige Röntgenkon-
trastmittel werden z. B. sogar mit 15 mg O3/L nicht vollständig transformiert: die Eli-
minationsraten betrugen für Iopamidol 84%, für Iopromid 91%, für Iopomerol 90% 
und für Diatrizoat nur 14% (Ternes et al., 2003). Bei der Ozonisierung mit niedrigen 
Dosen ist nicht zu erwarten, dass die Zielsubstanzen zu Kohlendioxid und Wasser 
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umgewandelt werden. In einer Studie wurden z. B. mehrere EE2-Oxidationsprodukte 
nach der Ozonbehandlung einer wässrigen Lösung mit 5-15 mg O3/L identifiziert 
(Huber et al., 2004). In erster Linie fand dabei die EE2-Transformation durch die Zer-
störung des Phenolrings statt. Neben der EE2-Entfernung (>99%) wurde eine voll-
ständige Elimination der endokrinen Wirkung festgestellt, da die östrogene Wirksam-
keit eines Stoffes mit dem Vorhandensein vollständiger Phenolringe im Zusammen-
hang steht (Tabira et al., 1999). 
Eine Verminderung der östrogenen Wirksamkeit bedeutet allerdings nicht eine Elimi-
nation der toxischen Wirkung des Oxidationsprodukte. Nach der Ozonisierung kön-
nen aus dem Abwasserinhaltstoffen toxische Produkte gebildet werden (Schröder, 
1996). Es kann jedoch eine bessere Abbaubarkeit der Produkte der Ozonbehandlung 
im Vergleich zu den Ausgangsstoffen erwartet werden, da die BSB-Wert des ozoni-
sierten Abwassers mehrfach höher sein kann als der Ausgangswert (Schröder, 
1996). Da viele Spurenstoffe Mehrfachbindungen enthalten, werden sie durch Ozon 
vorzugsweise angegriffen. Deswegen können schon sehr kleine Ozondosen zur Ver-
besserung der Bioverfügbarkeit persistenter Spurenstoffe beitragen. Diese höhere 
Verfügbarkeit lässt einen schnellen Abbau der Oxidationsprodukte im Gewässer er-
reichen und verringert somit das Problem der Spurenstoffe. Ohne detaillierte Studien 
über das Verhalten und der Wirkung dieser Verbindungen auf aquatische Lebewesen 
kann jedoch keine Unbedenklichkeit einer Ozonbehandlung bescheinigt werden. 
UV-Photolyse 
Anlagen zu UV-Bestrahlung werden im Abwasserbereich hauptsächlich zur Hygieni-
sierung eingesetzt. Da die Nukleinsäuren der Bakterienzellen im UV-Bereich um 
260 nm ihr Absorptionsmaximum besitzen, werden sie durch die energiereiche UV-
Strahlung einer ähnlichen Wellenlänge zerstört. Dadurch wird bei der Zellteilung die 
Weitergabe der Erbinformation und die Bildung der Enzyme gestört, was zum Ab-
sterben der Zellen führt (ATV-Handbuch, 1997, Seite 514). Einige organische Spu-
renstoffe sind ebenso in der Lage, die Energie des ultravioletten Lichtes bestimmter 
Wellenlänge zu absorbieren und dabei Radikale zu bilden, die mit anderen organi-
schen Molekülen oder mit dem Sauerstoff reagieren. Beispielsweise führte die 
UV-Bestrahlung eines mit EDCs dotierten Leitungswassers zu einer Abnahme der 
E2-Konzentration um 6-49% und zu einer EE2-Elimination von 29%. Die 
E1-Entfernung betrug dabei sogar 63-68%. Allerdings wurde keine wesentliche Ab-
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nahme der NP-Konzentration (0-8%) und nur eine mäßige BPA-Elimination von 
16-22% beobachtet (ARCEM, 2003, seite IV/107). Rosenfeldt und Linden (2004) ge-
ben ähnlich niedrige Eliminationsraten (15-22%) für BPA, E2 und EE2 bei einer UV-
Behandlung an. 
Die Literaturübersicht zeigt somit, dass eine UV-Behandlung nicht alleine zur Spu-
renstoffelimination geeignet ist. Daher wird die UV-Strahlung bei der Spurenstoffpho-
tolyse ausschließlich in Verbindung mit Katalysatoren und Oxidationsmitteln einge-
setzt, um die Radikalenbildung und somit das Oxidationsvermögen zu erhöhen. 
Durch die Anwesenheit von Eisen- und Carboxylatsalzen während der 
UV-Behandlung wurden z. B. BPA-Eliminationsraten von 39-90% erreicht (Zhou et 
al., 2004). BPA und Nonylphenolethoxylate werden auch beim UV/TiO2-Prozess ef-
fektiv eliminiert (Horikoshi et al., 2002; Watanabe et al., 2003). 
Intensivierte Oxidation (Advanced oxidation processes, AOP) 
Bei der Kombination verschiedener Oxidationsmittel wird die Bildung von Radikalen 
intensiviert. Organische Substanzen werden dabei schnell, allerdings sehr unspezi-
fisch oxidiert. Deswegen ist eine Anwendung von AOPs meistens bei der Anstrebung 
einer vollständigen Oxidation organischer Stoffe sinnvoll. 
Um die Radikalenbildung und somit die Oxidationsleistung zu erhöhen, kann eine 
UV-Bestrahlung bei einer Wasserstoffperoxid- oder einer Ozonbehandlung einge-
schaltet werden. Während mittels einer UV-Behandlung nur eine unzureichende Eli-
mination von BPA, E2 und EE2 (<22%) erreicht werden konnte, lagen nach einer 
Zugabe von 15 mg/L H2O2 und einer UV-Bestrahlung von gleicher Intensität die Spu-
renstoffentfernungsraten über 95% (Rosenfeldt und Linden, 2004). Bei der Kombina-
tion von Ozon und UV sowie bei einer Zugabe von 10 mg/L H2O2 während einer O-
zonbehandlung wurde bei schwer oxidierbaren Röntgenkontrastmitteln allerdings nur 
eine mäßige Erhöhung der Eliminationsraten (um 0-23%) gegenüber der alleinigen 
Ozonisierung erzielt (Ternes et al., 2003). Die höchste Eliminationsrate betrug hierbei 
91%. 
Andere persistente Arzneimittel werden mittels AOPs allerdings erfolgreich eliminiert. 
Beispielsweise konnten Diclofenac und Carbamazepin mit einer kombinierten 
H2O2/ UV-Behandlung vollständig zerstört werden (Vogna et al., 2004a; Vogna et al., 
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2004b). Einer der Oxidationsprodukte wurde allerdings als mutagen eingestuft, was 
bedeutet, dass ein solcher Oxidationsprozess noch zu optimieren ist (z.B. durch eine 
Verlängerung der Kontaktzeit). 
Bei einem Leistungsvergleich von drei AOPs (H2O2/ UV, O3/ UV und H2O2/ Fe(II)) 
wurde festgestellt, dass alle drei Prozesse hohe Eliminationsraten von AOX und CSB 
erzielen können und sogar eine gewisse Selektivität aufweisen. Beispielsweise wur-
de der AOX-Wert mit den beiden Verfahrenskombinationen, die eine UV-Bestrahlung 
beinhalten, stärker vermindert als der CSB-Wert (Hofl et al., 1997). Bei allen AOPs 
war die CSB-Elimination höher als bei der alleinigen Anwendung von Ozon. Die not-
wendigen Reaktionszeiten waren für die AOPs kürzer als bei der Anwendung einzel-
ner Oxidationsmittel. Am effektivsten wurden AOX-Belastungen durch eine O3/ UV-
Behandlung eliminiert. Diese Verfahrenskonfiguration wurde auch aus ökologischer 
Sicht als beste eingestuft, da bei den anderen Behandlungstechniken unverbrauch-
tes Wasserstoffperoxid zurückbleibt. Bei einer H2O2/ Fe(II)-Behandlung ist außerdem 
eine zusätzliche Neutralisierung erforderlich, die zu erhöhten Salzfrachten im behan-
delten Abwasser führen würde (Hofl et al., 1997). 
Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass nachgeschaltete Oxidationsver-
fahren, insbesondere eine Ozonisierung und eine O3/ UV-Behandlung zur Elimination 
von Spurenstoffen in Kläranlagenabläufen sehr gut geeignet sind, weil die meisten 
organischen Spurenstoffe chemisch oxidiert werden können. Als Nachteile der AOPs 
gelten die geringere Selektivität gegenüber einer Ozonisierung, die hohen Oxidati-
onsmittelmengen und der hohe Energiebedarf. 
Weder mit AOPs noch bei der Ozonisierung werden organische Spurenstoffe voll-
ständig zerstört. In der Regel findet nur eine Transformation statt. Toxische oder mu-
tagene Wirkungen der Oxidationsprodukte sind daher nicht ausgeschlossen. Dazu 
erwiesen sich einige Spurenstoffe wie die Röntgenkontrastmittel (Ternes et al., 2003) 
als persistent, was bedeutet, dass auch eine chemische Oxidation ihre Anwen-
dungsgrenzen hat. Um eine weitgehende Elimination mehrerer relevanter Stoffgrup-
pen zu erreichen, sollten deswegen Kombinationen verschiedener nachgeschalteter 
Verfahren vorgesehen werden. 
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4.3.4 Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration 
und nachgeschalteter Nanofiltration oder Umkehrosmose 
Um den Rückhalt gelöster Spurenstoffe unabhängig von deren Abbau-, Oxidations- 
und Sorptionseigenschaften zu ermöglichen, können einer mechanisch-biologischen 
Kläranlage eine Nanofiltrations- (NF) oder Umkehrosmosestufe (RO) nachgeschaltet 
werden. Bisher wurden diese Verfahren ausschließlich zur Trinkwasseraufbereitung, 
in der Lebensmittelproduktion sowie zur Behandlung von Deponiesickerwässern und 
hoch belasteten Industrieabwässern eingesetzt. 
Durch eine Umkehrosmose können fast alle organische Spurenstoffe und sogar Me-
tallionen zurückgehalten werden (MUNLV, 2003). Praktische Untersuchungen unter-
stützen diese Aussage nur zum Teil. Beispielsweise wurde in einer großtechnischen 
Deponiesickerwasserbehandlungsanlage mit Hilfe von RO-Membranen eine BPA-
Entfernungsrate von 94,2% erreicht (Wintgens et al., 2003). In einer RO-Pilotanlage 
wurden E2 und EE2 fast vollständig (> 95%) zurückgehalten (Khan et al., 2003). Für 
andere Stoffe, vor allem die persistenten Arzneimittel, die bei einer mechanisch-
biologischen Abwasserbehandlung nur mangelhaft eliminiert werden, ergibt sich 
auch mit der Umkehrosmose keine vollständige Entfernung. Die Eliminationsraten 
können erheblich variieren, wie aus Tabelle 4.21 hervorgeht. Die Streuung der Ent-
fernungsraten bei verschiedenen Untersuchungen wird vermutlich durch Unterschie-
de bei den eingesetzten Membranmaterialien und/ oder unterschiedliche Trans-
membrandrücke bedingt.  
Tabelle 4.21: Elimination ausgewählter Arzneimittel aus dem Deponie-
sickerwasser mittels Umkehrosmose in drei großtechnischen An-
lagen (BLAC, 2003) 
RO-Rückhalt [%] in Arzneimittel 
Anlage 1 Anlage 2 Anlage 3 
Phenacetin 40 98 76 
Carbamazepin 73 71 88 
Pentoxyfyllin 97 90 94 
Clofibrinsäure 66 nicht bestimmt 77 
Ibuprofen 52 84 5 
Gemfibrozil 69 45 72 
Ketoprofen 100 nicht bestimmt 82 
Diclofenac 98 nicht bestimmt 97 
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Wegen einer höheren Trenngrenze ist eine Nanofiltration bei der Elimination organi-
scher Spurenstoffe nicht so vielversprechend wie eine Umkehrosmose. Wintgens et 
al. (2002) untersuchten der BPA- und NP-Rückhalt von unterschiedlichen Nanofiltra-
tionsmembranen in Abhängigkeit der Hydrophilie einzelner Membranen. Insgesamt 
war der BPA-Rückhalt starken Schwankungen unterworfen (30 - 99%), wobei die 
meisten Membranen Eliminationsraten > 80% erzielen konnten. NP wurde etwas 
besser eliminiert. Mit Hilfe verschiedener Nanofiltrationsmembranen konnten 70 bis 
95% NP zurückgehalten werden, wobei die Eliminationsleistung stark vom Memb-
ranmaterial (hydrophob oder hydrophil) und vom Transmembrandruck abhängig war 
(Wintgens et al., 2002). Für BPA wurde keine eindeutige Abhängigkeit des Rückhal-
tes von den Membraneigenschaften festgestellt. 
In einer Studie von Weber et al. (2003) wurde der E2- und EE2-Rückhalt von zwei 
NF-Membranen unter gleichen Bedingungen untersucht. Die Eliminationsraten waren 
stark vom Membrantyp abhängig. Bei gleichem Transmembrandruck wurden von 
einer Membran 100% E2 und von der zweiten nur ca. 50% zurückgehalten. Die ent-
sprechenden Werte für die EE2-Elimination betrugen 100% und 58%. In der gleichen 
Studie wurde auch der Einfluss des Transmembrandruckes auf den Rückhalt von 
EDCs durch eine NF-Membran untersucht (siehe Tabelle 4.22). Die Ergebnisse zei-
gen, dass Nanofiltrationsmembranen eine weitgehende Spurenstoffelimination nur 
unter bestimmten Bedingungen erzielen können. 
Tabelle 4.22: Rückhalt von E2 und EE2 durch eine Nanofiltrationsmembran in 
Abhängigkeit vom Transmembrandruck (Weber et al., 2003) 
Transmembrandruck [bar] E2-Rückhalt [%] EE2-Rückhalt [%] 
10 99,8 82 
17 59 24 
35 3 10 
 
Abschließend ist festzustellen, dass durch die Nachschaltung einer NF- oder RO-
Stufe eine weitgehende Elimination organischer Spurenstoffe aus kommunalem Ab-
wasser möglich ist. Dabei ist der Auswahl des Membranmaterials sowie des Trans-
membrandruckes eine große Bedeutung beizumessen. Der zu erwartende Rückhalt 
von Spurenstoffen kann schlecht abgeschätzt werden, weil er substanzenspezifisch 
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und von den Betriebsbedingungen abhängig ist. Daher ist die Durchführung entspre-
chender Versuche zur Auswahl von Membranen vor einer großtechnischen Anwen-
dung zu empfehlen. 
Durch eine RO werden neben organischen Spurenstoffen und mehrwertigen Salzen 
(wie bei einer NF) auch einwertige Ionen vermehrt zurückgehalten. Dabei fällt mehr 
beseitigungsbedürftiges Konzentrat als bei einer NF an. Außerdem wäre zu beden-
ken, dass dem RO-Permeat vor der Entlastung ins Gewässer Salze wieder zugege-
ben werden müssen, um das natürliche Gleichgewicht in der Umwelt zu bewahren. 
Deswegen wäre die Anwendung einer Umkehrosmose zur weitergehender Behand-
lung von Kläranlagenabläufen nur im Falle der Wiederverwertung des Permeates zu 
rechtfertigen. 
4.3.5 Mechanisch-biologische Abwasserbehandlung mit Zwischenfiltration 
und Kombinationen nachgeschalteter Behandlungsstufen 
Die in Kapitel 4.3 zusammengefassten Erkenntnisse machen deutlich, dass keines 
der beschriebenen Verfahren (Aktivkohlesorption, Nanofiltration, Umkehrosmose und 
chemische Oxidation) alleine eine vollständige Elimination aller organischen Spuren-
stoffe ermöglichen kann. Um eine weitgehende Elimination aller organischen Spu-
renstoffe zu erreichen, können Kombinationen mehrerer nachgeschalteter Verfahren 
eingesetzt werden. Einige Verfahrenskonfigurationen sowie Beispiele zu ihrer An-
wendung sind in Tabelle 4.23 zusammengestellt.  
Wie die Praxis zeigt, kann bei der Kombination einiger nachgeschalteter Verfahren 
nicht nur eine additive, sondern sogar eine synergistische Wirkung erzielt werden. 
Beispielsweise wird durch eine vorgeschaltete GAC-Filtration oder eine PAC-Zugabe 
vor der Nanofiltration einerseits der Rückhalt organischer Spurenstoffe bei der Nano-
filtration verbessert und andererseits das Membranfouling vermindert (Meier et al., 
2002; Roorda et al., 2004). Eine Ozonisierung vor einer BAC-Filtration fördert einen 
schnelleren biochemischen Abbau von Spurenstoffen als bei einer alleinigen BAC-
Behandlung. Außerdem wird durch die BAC-Filtration der Austrag möglicherweise 
toxischer Oxidationsprodukte ins Gewässer weitgehend minimiert. Im Gegensatz zur 
Nanofiltration fällt dabei kein Konzentrat an. Die Verfahrenskombination aus Ozon-
behandlung mit nachgeschalteter BAC-Filtration kann daher als eine bevorzugte 
Konfiguration bezeichnet werden. 
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Tabelle 4.23: Kombinationen nachgeschalteter Verfahren und ihre Leis-
tungen bei der Elimination organischer Spurenstoffe 
Belebungs-
verfahren mit 
Zwischen-
filtration und... 
Leistungen 
Deponiesickerwasserbehandlung mit MBR: 95,3% BPA wurde 
eliminiert. Bei der Nachschaltung des GAC-Filters betrug die BPA-
Elimination aus dem MBR-Permeat 32%. Bei der Nachschaltung 
von PAC+NF ergab sich eine BPA-Elimination von 53% (Wintgens 
et al., 2003) 
PAC + NF  
(simultan) 
Verbesserung des CSB- und AOX-Rückhaltes aus biologisch vor-
behandeltem Deponiesickerwasser im Vergleich mit einer alleini-
gen NF (Meier et al., 2002) 
GAC+ NF  
(nacheinander) 
Bei der Nachbehandlung des KA-Ablaufes wurden folgende Arz-
neimittel-Konzentrationen in µg/L gemessen (Roorda et al., 2004) 
(KA-Ablauf/ nach GAC/ nach NF):  
Carbamazepin (0,31/ 0,12/ 0,10), Koffein (0,97/ <0,05/ <0,05),  
Diclofenac (0,12/ 0,07/ 0,04), Gemfibrozil (0,33/ 0,21/ 0,05),  
Metoprolol (0,51/ 0,18/ 0,07), Naproxen (0,17/ 0,11/ 0,03),  
Trimethoprim (0,12/ 0,02/ <0,02)  
Weitgehende Reduzierung von AOX und Phenolen, Verminderung 
der mutagenen Wirkung des mechanisch-biologisch vorbehandel-
ten Industrieabwassers (Gonzalez et al., 2003) 
O3+ BAC  
(nacheinander) 
Bei der O3-Behandlung von biologisch vorbehandeltem Abwasser 
wurden große DOM-Moleküle sowie organische Spurenstoffe (Al-
dehyde und basische bzw. neutrale Fraktionen) zerkleinert und in 
leicht metabolisierbare Stoffe überführt. Anschließend wurden sie 
an BAC sorbiert und biochemisch abgebaut (Levine et al., 2000). 
H2O2+ UV+  
GAC (simultan) 
Erfolgreiche Elimination von Phenol und TOC aus biologisch vor-
behandeltem Abwasser mit einer simultanen Regeneration des 
Sorbentes (Ince und Apikyan, 2000) 
PAC - pulverisierte Aktivkohle; GAC - granulierte Aktivkohle;  
BAC - biologisch aktivierte granulierte Aktivkohle. 
In Windhoek (Namibia) kommt eine BAC-Filtration mit einer Vorozonisierung bei der 
Trinkwasseraufbereitung aus kommunalem Abwasser zum Einsatz (WABAG, 2001). 
Das mechanisch-biologisch vorbehandelte Abwasser wird dabei mit Oberflächen-
wasser vermischt und vorozonisiert. Nach der Flockung, Flotation und Kornfiltration 
fließt das Wasser durch die Hauptozonisierungsstufe, einen BAC- und zwei GAC-
Filter. Anschließend findet die Ultrafiltration und Chlorung statt, um einen guten hy-
gienischen Zustand des Trinkwassers zu garantieren. 
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Das Verfahrensschema ist sehr aufwendig. Es ist jedoch zu beachten, dass sogar 
diese Anlagenkonfiguration keinen vollständigen Rückhalt organischer Spurenstoffe 
gewährleisten kann. Im aufbereiteten Trinkwasser sind immer noch 10 mg/L CSB, 
3 mg/L DOC sowie 20 µg/L THM (Trihalogenmethane) vorhanden (WABAG, 2001). 
Dies entspricht jedoch der Trinkwasserqualität (THM<100 µg/L) nach der WHO-
Richtlinie (WHO – World Health Organisation). Das Beispiel Windhoek zeigt, dass 
auch durch die Kombination nachgeschalteter Behandlungsstufen keine vollständige 
Elimination organischer Spurenstoffe zu erwarten ist. In der Regel kann eine Teileli-
mination organischer Spurenstoffe auch ausreichen, wobei ein gewisses Risiko tole-
riert werden muss. 
160 
5 Wirtschaftlichkeitsbetrachtungen zur Elimination organischer 
Spurenstoffe des kommunalen Abwassers 
Da konventionelle kommunale Kläranlagen organische Spurenstoffe nur unzurei-
chend zurückhalten können, ist im Falle einer entsprechenden gesetzlichen Anforde-
rung an das gereinigte Abwasser eine Nachrüstung bzw. Verbesserung der konven-
tionellen Abwasserbehandlung notwendig. Bei den Überlegungen zu einer solchen 
Nachrüstung spielen wirtschaftliche Aspekte eine große Rolle. Daher sind Kostener-
mittlungen zu verschiedenen Anlagenkonfigurationen von Bedeutung. 
Beim Bau einer Kläranlage fallen Investitionskosten an. Die während des Betriebes 
entstehenden Ausgaben (Personal-, Energie-, Instandhaltungs-, Reststoff-
entsorgungs- und Chemikalien- bzw. Stoffkosten) sind als Betriebskosten zu be-
zeichnen. Zur Ermittlung der Wirtschaftlichkeit von Kläranlagen oder einzelnen Be-
handlungsstufen bieten sich Jahreskosten an. Hierfür werden Investitionskosten in 
jährliche Kapitalkosten umgewandelt und zu den jährlichen Betriebskosten addiert.  
Obwohl hier und da Kostenangaben zu verschiedenen Abwasserbehandlungsverfah-
ren gemacht werden (ATV-Handbuch, 1997; Bäumer und Seyfried, 1998; Baumgar-
ten, 2005; Leal und Wintgens, 2003; Melin und Rautenbach, 2003; Ternes et al., 
2003), ist uns keine einheitliche Kostenbetrachtung bei der Nachrüstung mecha-
nisch-biologischer Abwasserbehandlungsanlagen mit chemisch-physikalischen Be-
handlungsstufen zur Elimination organischer Spurenstoffe bekannt. Gewöhnlich wer-
den Jahreskosten realer Anlagen verglichen. Da bei dem Vergleich die örtlichen Ge-
gebenheiten, die Anlagengröße, der jeweils verwendete Zinssatz zur Berechnung 
von Kapitalkosten und die Nutzungsdauer verschiedener Anlagenteile einer realen 
Kläranlage den Kenngrößen einer anderen realen Kläranlage nicht genau entspre-
chen können, entsteht ein großer Unsicherheitsbereich. In diesem Kapitel werden 
deshalb Jahreskosten verschiedener Anlagenkonfigurationen unter einheitlichen Be-
dingungen für mehrere Anlagengrößen ermittelt und verglichen. Alle Berechnungen 
beziehen sich auf das Jahr 2002. Die Kostenangaben aus älteren Literaturquellen 
werden entsprechend indiziert (LAWA, 2005). Außerdem enthalten alle Kostenanga-
ben 16% Mehrwertsteuer. 
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5.1 Kosten einer mechanisch-biologischen Abwasserbehandlung 
5.1.1 Zu untersuchende Anlagenkonfigurationen 
Nachfolgend erfolgt die Kostenabschätzung für eine konventionelle Anlage, eine 
Membranbelebungsanlage und eine konventionelle Anlage mit einem nachgeschalte-
ten Flockungsfilter. Die aus der Nachschaltung eines Flockungsfilters resultierende 
weitgehende Feststoffabtrennung ist eine Voraussetzung für die effiziente Anwen-
dung von Verbesserungsmaßnahmen bezüglich der Spurenstoffelimination in kon-
ventionellen Anlagen. In dieser Hinsicht stellt die konventionelle Anlage mit einem 
Flockungsfilter eine nahezu gleichwertige Alternative zu einer Membranbelebungsan-
lage dar. Da die spezifischen Abwasserbehandlungskosten von der Anlagenkapazität 
stark abhängig sind, werden drei Anlagengrößen betrachtet: 5.000 E,  25.000 E und 
100.000 E.  
Bundesweit sind 94% der Bevölkerung an öffentliche Kläranlagen angeschlossen, 
wobei zwei Drittel davon durch Mischsysteme und ein Drittel durch Trennsysteme 
entwässert werden (DE, 2002). Da in Deutschland Mischsysteme überwiegen, wer-
den die betrachteten Anlagen zur Behandlung des Mischwasserzuflusses ausgelegt. 
In Tabelle 5.1 sind die für die Bemessung der Anlagen geltenden Stoffströme zu-
sammengestellt. 
Tabelle 5.1: Stoffströme der betrachteten kommunalen Kläranlagen 
Werte 
Parameter Kürzel Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E
spezifischer Schmutzwas-
seranfall  wS L/(E∗d) 150 150 150 
Tagesstundenmittel für 
häusliches Abwasser  
(ATV-DVWK-A 118, 1977) 
x h 10 12 14 
Schmutzwasserzufluss 
QS = wS/ x 
QS L/(E∗h) 15,0 12,5 10,7 
Fremdwasseranfall  
Qf =0,33∗wS/ 24 Qf L/(E∗h) 2,1 2,1 2,1 
Trockenwetterzufluss 
Qt = QS + Qf  
Qt L/(E∗h) 17,1 14,6 12,8 
Mischwasserzufluss  
Qm = 2QS + Qf
Qm L/(E∗h) 32,1 27,1 23,5 
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Werte 
Parameter Kürzel Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E
jährlicher  
Schmutzwasseranfall 
Qa1 = 365 ∗ wS/ 1000 
Qa1 m³/(E∗a) 54,8 54,8 54,8 
jährlicher Abwasseranfall 
(MUNLV, 2000) 
Qa2=1,45∗(Qa1+0,33∗Qa1) 
Qa2 m³/(E∗a) 105,7 105,7 105,7 
jährlicher Anfall des stabili-
sierten Klärschlammes  
(Loll und Glasenapp, 2003) 
Qk kgTR/(E∗a) 19,7 19,7 19,7 
 
5.1.2 Investitionskosten 
Anhand einiger Studien (Bäumer und Seyfried, 1998; Engelhardt, 2002; Günthert und 
Reicherter, 2001; Wagner, 2001) und unter Berücksichtigung von Kostenindizes wur-
den einwohnerspezifische Investitionskosten von 275 €/E für eine konventionelle An-
lage (KA) für 100.000 E mit Denitrifikation und Phosphatfällung angenommen. Eine 
Umrechnung der Investitionskosten auf die anderen Anlagengrößen erfolgte nach 
Gleichung (5.1) (Bäumer und Seyfried, 1998). 
Investitionskosten = 16∗Investitionskosten100.000 E ∗E-0,2408 (5.1) 
 
Aus mehreren Studien ist bekannt, wie sich die Gesamtinvestitionskosten einer 
kommunalen Kläranlage auf einzelne Behandlungsstufen aufteilen lassen (Bohn, 
1993; Dohmann, 1993). Anhand dieser Literaturquellen wurde in Tabelle 5.2 eine 
Kostenstruktur dargestellt.  
Gleichzeitig fand eine Abschätzung der Investitionskosten für eine Membranbele-
bungsanlage (MBA) mit getauchten Kapillarmodulen (Mikrofiltration) statt. Hierbei 
wurde angenommen, dass in den konventionellen Anlagen mit der Größe >30.000 E 
eine getrennte anaerobe Schlammstabilisierung und in den Anlagen <30.000 E eine 
simultane aerobe Schlammstabilisierung stattfindet. Für die MBA wird für alle Anla-
gengrößen eine simultane aerobe Schlammstabilisierung festgelegt, da die bisher in 
Deutschland gebauten MBA fast ausschließlich eine simultane aerobe Schlammsta-
bilisierung aufweisen (MUNLV, 2005b). 
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Tabelle 5.2: Aufteilung der Investitionskosten mechanisch-biologischer Ab-
wasserbehandlungsanlagen 
Aufteilung der Investitionskosten bezogen 
auf 100% KA-Kosten 
1.000 – 30.000 E >30.000 E Teil der Anlage 
KA MBA KA MBA 
Rechen, Sandfang, Pumpwerk 12% 12% 10% 10% 
Vorklärbecken/ Sieb - 2% 4% 2% 
Belebungsbecken 20% 13,3% 16% 10,7% 
Nachklärbecken 13% - 10% - 
Schlammbehandlung 11% 11% 20% 10% 
Infrastruktur und Sonstiges 44% 29,3% 40% 26,7% 
Membrantrennstufe - x - x 
Kläranlage (gesamt) 100% 67,6%+x 100% 59,4%+x 
x: Kostenanteil der Membrantrennstufe (wird später erläutert) 
Das Vorklärbecken wird bei der MBA durch ein Sieb ersetzt, das nur die Hälfte der 
Investitionskosten des Vorklärbeckens verursacht. Das Belebungsbeckenvolumen 
einer MBA beträgt nur 1/2-1/3 des konventionellen (MUNLV, 2005b). Da die Verklei-
nerung des Beckens sich nur auf die Baukosten auswirkt und fast keinen Einfluss auf 
die Kosten der Maschinentechnik und Elektrotechnik hat, werden die Investitionskos-
ten des Belebungsbeckens der MBA mit 2/3 der Kosten des konventionellen Be-
ckens abgeschätzt. Außerdem entfällt in der MBA das Nachklärbecken. Die Investiti-
onskosten für die Schlammbehandlungsstufe der MBA werden mit 100% (<30.000 E) 
bzw. 50% (>30.000 E) der Ausgaben für die konventionelle Schlammbehandlung 
angenommen, da in MBA die Investitionskosten für Faulbehälter entfallen. Durch die 
kompakte MBA-Bauweise verringern sich die Ausgaben für die Infrastruktur um ein 
Drittel gegenüber einer konventionellen Lösung. 
Die Kosten der Membrantrennstufe für die Anlagengröße von 100.000 E wurden mit 
100 €/m² angenommen (MUNLV, 2005b). Davon werden 70 €/m² für die Membran-
module und 30 €/m² für die maschinen- und elektrotechnische Ausrüstung der 
Membrantrennstufe veranschlagt (Engelhardt, 2002; MUNLV, 2005b). Für die ande-
ren Anlagengrößen werden die spezifischen Investitionskosten für die maschinen- 
und elektrotechnische Ausrüstung nach Gleichung (5.1) ermittelt. Die Kosten der 
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Membranmodule bleiben hierbei konstant. Bei der Ermittlung der notwendigen 
Membranfläche muss berücksichtigt werden, dass im Regenwetterfall der maximale 
spezifische Permeatfluss von 25 L/(h∗m²) nicht überschritten werden darf (MUNLV, 
2005b). In Tabelle 5.3 sind spezifische Membranflächen und Membrankosten sowie 
die x-Werte zur Tabelle 5.2 für die untersuchten Anlagengrößen zusammengestellt.  
Die Nachschaltung eines Flockungsfilters (FF) an eine konventionelle Kläranlage 
würde einen weitergehenden Rückhalt von Fest- und Spurenstoffen gewährleisten 
und hierdurch günstige Randbedingungen bei der Anwendung von Maßnahmen zur 
Verbesserung der Spurenstoffelimination schaffen. Bei der Filterbemessung sollten 
die Filtrationsgeschwindigkeiten 7,5 m/h (Trockenwetterzufluss) bzw. 15 m/h (Misch-
wasserzufluss) nicht überschreiten (vgl. Tabelle 5.1). In Tabelle 5.3 sind die ermittel-
ten Filterflächen und spezifische Filterkosten zusammengestellt.  
Tabelle 5.3: Spezifische Investitionskosten eines Flockungsfilters und einer 
Membrantrennstufe 
Werte 
Parameter Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E
Kosten der Membrantrennstufe €/m² 131,73 111,90 100,00 
spezifische Membranfläche  m²/E 1,30 1,10 1,00 
spezifische Kosten der Membran-
trennstufe €/E 171,26 123,09 100 
Spezifische KA-Investitionskosten €/E 565,90 384,09 275,00 
Investitionskostenanteil der Memb-
rantrennstufe, bezogen auf die KA-
Investitionskosten (x) 
% 30 32 36 
notwendige Filtrationsfläche des Flo-
ckungsfilters m² 12 50 172 
spezifische Investitionskosten des 
Flockungsfilters €/E 47,79 33,46 26,81 
 
Hierbei wurden die Investitionskosten eines kontinuierlich betriebenen Filters (IF, €) in 
Abhängigkeit der Filtrationsfläche (A, m²) nach folgenden Gleichungen ermittelt 
(Schröder, 1998, Seite 107): 
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IF = IB + IM + IE (5.2)
IB = 3.524,2 ∗ AB 1,173 (5.3)
IM = 24.852,2 ∗ A0,704 (5.4)
IE = 4.072,4 ∗A0,817 (5.5)
IB: Investitionskosten für die Bautechnik, €; B
IM: Investitionskosten für die Maschinentechnik, €; 
IE: Investitionskosten für die Elektrotechnik, €. 
Da die Gleichungen von Schröder (1998) den Kostenstand des Jahres 1997 wieder-
geben, wurden die Koeffizienten mit Hilfe von LAWA-Indizes (99,3 für 1997 und 
101,4 für 2002) für das Jahr 2002 umgerechnet (LAWA, 2005). Die Investitionskosten 
für drei Anlagenkonfigurationen sind in Tabelle 5.4 aufgeführt. 
Tabelle 5.4: Spezifische Investitionskosten für verschiedene Konfigurationen 
mechanisch-biologischer Abwasserbehandlungsanlagen 
Anlagengröße 5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Anlagen-
konfiguration €/E %KA €/E %KA €/E %KA 
KA 565,90 100% 384,09 100% 275,00 100% 
KA+FF 613,69 108% 417,55 109% 301,81 110% 
MBA 553,80 98% 382,73 100% 263,35 96% 
 
Aus Tabelle 5.4 ist ersichtlich, dass die Investitionskosten einer MBA unter denen 
einer konventionellen Kläranlage liegen. Engelhardt (2002) gibt für das Jahr 2001 die 
Investitionskosten für eine MBA (80.000 E) mit 255-277 €/E und für eine KA gleicher 
Größe mit 278-297 €/E an. Die ermittelten Investitionskosten (siehe Tabelle 5.4) sind 
mit diesen Daten vergleichbar. 
5.1.3 Kapitalkosten 
Eine Umrechnung von Investitionskosten in jährliche Kapitalkosten erfolgt gemäß 
den Leitlinien zur Durchführung dynamischer Kostenvergleichrechnungen (LAWA, 
2005). Anhand Tabelle 5.5 werden die Investitionskosten für verschiedene Anteile 
einer konventionellen Kläranlage und einer MBA ermittelt. In Abhängigkeit von der 
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Nutzungsdauer werden den Anlagenteilen Kapitalgewinnungsfaktoren (KFAKR) zu-
geordnet (LAWA, 2005). Bei der Ermittlung der KFAKR wurde ein Zinssatz von 3,0% 
angenommen. Bei einer Membranenstandzeit von 5 Jahren (MUNLV, 2005b) werden 
Membranersatzkosten mit Hilfe von KFAKR = 0,21835 bestimmt. Hierbei wird ange-
nommen, dass die Ersatzkosten genauso hoch wie die Kosten der Erstinvestition für 
die Membranmodule sind. 
Tabelle 5.5: Aufteilung der Investitionskosten auf die Anlagenteile (ohne 
Membranmodule) 
Teil der  
Anlage 
relative  
Investitions-
kosten einer KA  
(Dohmann, 1993) 
relative Inves-
titionskosten 
einer MBA 
(Wedi, 2004) 
Nutzungs-
dauer der 
Anlagenteile  
(LAWA, 2005) 
Kapitalge-
winnungsfak-
tor KFAKR 
(LAWA, 2005)
Bautechnik 50% 40% 30 Jahre 0,05102 
Maschinen-
technik 35% 45% 15 Jahre 0,08377 
Elektrotechnik 15% 15% 10 Jahre 0,11723 
Summe 100% 100% - - 
 
Die Kapitalkosten für verschiedene Anlagenkonfigurationen werden durch die Multi-
plikation des KFAKR mit dem entsprechenden Investitionskostenanteil ermittelt (sie-
he Tabelle 5.6). Obwohl die Erstinvestitionen für eine MBA niedriger als für eine kon-
ventionelle Anlage ausfallen (vgl. Tabelle 5.4), sind die jährlichen Kapitalkosten für 
eine MBA deutlich höher als für eine KA (siehe Tabelle 5.6). Dies kommt dadurch 
zustande, dass in einer MBA der größte Anteil der Kosten durch die Anlagenteile mit 
relativ kurzer Nutzungsdauer (Maschinentechnik und Membrantrennstufe) verursacht 
wird. In einer KA werden dagegen bis zu 50% in die Bautechnik investiert (siehe 
Tabelle 5.5). 
Tabelle 5.6: Spezifische Kapitalkosten mechanisch-biologischer Abwasserbe-
handlungsanlagen 
Anlagengröße 5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Anlagen-
konfiguration €/(E∗a) %KA €/(E∗a) %KA €/(E∗a) %KA 
KA 40,98 100% 27,81 100% 19,91 100% 
KA+FF 44,76 109% 30,30 109% 21,77 109% 
MBA 54,90 134% 39,95 144% 29,92 150% 
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5.1.4 Betriebskosten 
Personalkosten 
Für die Kostenberechnung wird angenommen, dass der Personalbedarf einer kon-
ventionellen Anlage mit 100.000 E 8 Mann beträgt (Wagner, 2001). Hierbei ist von 
einem mittleren Lohn von 41.000 €/(Mann∗a) auszugehen (Wagner, 2001). Für eine 
MBA gleicher Größe wird wegen des Membranersatzes und der Membranreinigung 
ein 10% höherer Aufwand erwartet (Engelhardt, 2002; MUNLV, 2005b). Für einen 
Flockungsfilter wird ein Personalbedarf von 10 h/(m²∗a) angenommen (Bäumer und 
Seyfried, 1998). Ausgehend von 41.000 €/(Mann∗a) und 1528 tatsächlich abgeleiste-
ten Arbeitsstunden pro Jahr (Wagner, 2001) wird der Stundenlohn mit 26,8 €/h abge-
schätzt. Eine Umrechnung der Personalkosten auf die anderen Anlagengrößen er-
folgt mit Hilfe von Gleichung (5.6) (Bäumer und Seyfried, 1998): 
Personalkosten = 70,795∗Personalkosten100.000 E∗E-0,37 (5.6)
Energiekosten 
Der gemittelte Energiepreis im Jahr 2001 für die Anlagengrößen von 5000 E bis 
100.000 E betrug 0,08 €/kWh (Wagner, 2001). Dieser wird für das Jahr 2002 über-
nommen. Für die Anlagengröße von 100.000 E wurden abwasserbezogene Energie-
verbrauchswerte von 400 Wh/m³ (KA) und 700 Wh/m³ (MBA) angenommen 
(Engelhardt, 2002; MUNLV, 2005b; Ohle, 2002). Für die Flockungsfiltration wurde ein 
Energiebedarf von 40 Wh/m³ festgelegt (Bäumer und Seyfried, 1998). Eine Umrech-
nung der Energiekosten für die anderen Anlagengrößen erfolgt nach Gleichung (5.7) 
(Bäumer und Seyfried, 1998). 
Energiekosten = 3,548∗Energiekosten100.000 E∗E-0,11 (5.7)
Instandhaltungskosten 
Die jährlichen Instandhaltungskosten einer konventionellen Anlage mit und ohne Fil-
ter werden zu 1% der Investitionskosten angenommen (Bäumer und Seyfried, 1998). 
Für eine MBA ist wegen Membranreinigung und Membranersatz der Aufwand von 
1,5% zu erwarten (Melin und Rautenbach, 2003). 
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Stoffkosten 
In einer konventionellen Kläranlage fallen Kosten für die Phosphatfällung und ggf. für 
die Kohlenstoffzugabe zur Denitrifikationsverbesserung an. In einer MBA sind außer-
dem zusätzliche Chemikalienkosten für die Membranreinigung zu erwarten. In An-
lehnung an Bohn (1993) werden spezifische Stoffkosten für eine KA zu 1,00 €/(E∗a) 
angenommen. Bei der Nachschaltung eines Flockungsfilters kommen keine zusätzli-
chen Kosten dazu, da das notwendige Fällungsmittel aufgeteilt werden kann. Die 
Stoffkosten für eine MBA werden zu 1,50 €/(E∗a) angenommen, da zusätzliche 
Chemikalien für Membranreinigung notwendig sind (MUNLV, 2005b; Wedi, 2004). 
Reststoffentsorgungskosten 
Es wird angenommen, dass in KA und MBA gleiche Klärschlammmengen anfallen 
(siehe Tabelle 5.1). Eine Erhöhung des Klärschlammanfalls durch die Nachschaltung 
eines Flockungsfilters wird vernachlässigt. Der Preis der Klärschlammentsorgung 
(Verbrennung) wird mit 260 €/tTR angenommen (Pinnekamp und Beier, 2006; Sintic 
und Drees, 2001). 
Abwasserabgabe 
Die Kosten der Abwasserabgabe sind von der Ablaufqualität abhängig und besitzen 
in Anlagen mit ausreichender Reinigungsleistung eine Variationsbandbreite von 5-
8% der Betriebskosten (Bohn, 1993). Damit die Vergleichbarkeit verschiedener Anla-
genkonfigurationen erhalten bleibt, werden die Kosten der Abwasserabgabe in dieser 
Berechnung für alle Anlagenkonfigurationen mit 1,5 €/E berücksichtigt (Bohn, 1993; 
Engelhardt, 2002). 
Die ermittelten spezifischen Betriebskosten sind in Tabelle 5.7 aufgeführt. Erwar-
tungsgemäß liegen die MBA-Betriebskosten deutlich über den Betriebskosten kon-
ventioneller Anlagen. Für eine konventionelle Kläranlage mit 80.000 E werden in der 
Literatur Betriebskosten von 17,4-19,9 €/(E∗a) und für eine MBA von der gleichen 
Größe 20,5-21,5 €/(E∗a) angegeben (Engelhardt, 2002). Die ermittelten Werte für 
eine MBA von 100.000 E (siehe Tabelle 5.7) liegen etwas über den Literaturwerten, 
da bei diesen der Kostenaufwand für die Energie etwas niedriger ist als bei eigener 
Ermittlung festgelegt wurde. 
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Tabelle 5.7: Spezifische Betriebskosten mechanisch-biologischer Abwasser-
behandlung 
Anlagengröße 5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Anlagen-
konfiguration €/(E∗a) %KA €/(E∗a) %KA €/(E∗a) %KA 
KA 27,92 100% 20,88 100% 17,03 100% 
KA+FF 29,51 106% 22,15 106% 18,10 106% 
MBA 35,59 127% 26,78 128% 21,60 127% 
 
5.1.5 Jahreskosten 
Die Kapital- und Betriebskosten für verschiedene Anlagenkonfigurationen sind Abbil-
dung 5.1 zu entnehmen. Aus Abbildung 5.1 ist ersichtlich, dass die Jahreskosten 
sehr stark von der Anlagengröße abhängig sind und mit zunehmenden Einwohner-
werten abnehmen. Bezogen auf die Abwassermenge können Abwasser-
behandlungskosten wie folgt dargestellt werden (siehe Tabelle 5.8). Die Nachschal-
tung eines Sandfilters erhöht die Jahreskosten um 8%. Eine Membranbelebungsan-
lage erfordert Jahreskosten, die 131-139% der Jahresausgaben für eine konventio-
nelle Lösung betragen. Hierbei sorgt die MBA allerdings für eine höhere Ablaufquali-
tät durch die Verminderung der TOC-Konzentration und den Rückhalt von Bakterien. 
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Abbildung 5.1: Jahreskosten für verschiedene Anlagenkonfigurationen 
 
Tabelle 5.8: Spezifische Kosten für verschiedene Anlagenkonfigurationen 
Anlagengröße Anlagen-
konfiguration Kostenart 5.000 E 25.000 E 100.000 E
68,90 48,69 36,95 €/(E∗a) 
€/m³ Schmutzwasser 1,26 0,89 0,67 
€/m³ Abwasser 0,65 0,46 0,35 
KA 
Bezogen auf die KA-Kosten 100% 100% 100% 
74,28 52,44 39,87 €/(E∗a) 
€/m³ Schmutzwasser 1,36 0,96 0,73 
€/m³ Abwasser 0,70 0,50 0,38 
KA + FF 
Bezogen auf die KA-Kosten 108% 108% 108% 
90,49 66,74 51,52 €/(E∗a) 
€/m³ Schmutzwasser 1,65 1,22 0,94 
€/m³ Abwasser 0,86 0,63 0,49 
MBA 
Bezogen auf die KA-Kosten 131% 137% 139% 
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5.2 Kosten der Maßnahmen zur Verbesserung der Elimination organischer 
Spurenstoffe in mechanisch-biologischen Abwasserbehandlungsanlagen 
Aus den in Tabelle 4.16 aufgezählten Verbesserungsmöglichkeiten zur Elimination 
organischer Spurenstoffe werden in diesem Kapitel nur die relevantesten bzw. die 
effektivsten betrachtet, nämlich: 
- Zugabe von pulverisierter Aktivkohle (PAC) in Belebungsbecken; 
- Zugabe von pulverisiertem Braunkohlenkoks (BKK) in Belebungsbecken. 
Eine Verminderung des Austrags organischer Spurenstoffe durch eine gezielte Wahl 
der Schlammkonditionierungstechnik hat in der Regel keine zusätzlichen Kosten zu-
folge, da eine Schlammkonditionierung in jedem Fall stattfindet. 
5.2.1 Kosten der Sorbentzugabe in Belebungsbecken 
Bei der PAC- bzw. BKK-Zudosierung in Belebungsbecken fallen die Kosten für das 
Sorbent und eine Dosierstation mit einem Silo an. Außerdem erhöhen sich die Be-
triebskosten, vor allem die Kosten der Reststoffentsorgung. Da sowohl die Aktivkohle 
als auch der Braunkohlenkoks als Pulver zugegeben werden, ist die Nachschaltung 
eines Filters oder einer Membrantrennstufe zur weitgehenden Sorbentabtrennung 
notwendig. 
Nach den Erkenntnissen aus dem Betrieb halbtechnischer Anlagen ist eine PAC-
Minimaldosis von 50 g/m³Zulauf für die Elimination organischer Spurenstoffe zu emp-
fehlen (Baumgarten, 2005). Da BKK eine deutlich niedrigere Sorptionskapazität als 
PAC besitzt, wäre eine BKK-Dosis von 100 g/m³ anzuwenden. Dies entspricht eines 
spezifischen Sorbentbedarfes von 5,29 kg/(E∗a) PAC und 10,57 kg/(E∗a) BKK (siehe 
Tabelle 5.1). Für die Kostenabschätzung werden basierend auf Baumgarten (2005) 
folgende Annahmen getroffen:  
- Sorbentkosten betragen 1,5 €/kg für PAC und 0,5 €/kg für BKK; 
- die Errichtung einer Dosierstation mit Silo für eine Anlage von 25.000 E kostet 
8,10 €/E; 
- jährliche Instandhaltungskosten zusammen mit Energie- und Personalkosten 
werden mit 2% der Investitionskosten abgeschätzt; 
- Reststoffentsorgungskosten betragen 260 €/t (Pinnekamp und Beier, 2006; Sintic 
und Drees, 2001). 
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Die Investitionskosten für die anderen Anlagengrößen werden nach Gleichung (5.1) 
ermittelt. Bei der Berechnung der Kapitalkosten werden die Nutzungsdauer, die Kapi-
talgewinnungsfaktoren sowie die Aufteilung der Investitionskosten in Bau- Maschi-
nen- und Elektrotechnik für die konventionelle Kläranlage Tabelle 5.5 entnommen. 
Eine Kostenzusammenstellung erfolgt in Tabelle 5.9. 
Tabelle 5.9: Kosten der Sorbentzugabe in Belebungsbecken einer mechanisch-
biologischen Kläranlage 
Anlagengröße 
5.000 E 25.000 E 100.000 E Kostenart Einheit
PAC BKK PAC BKK PAC BKK 
Investitionskosten €/E 11,94 11,94 8,10 8,10 5,80 5,80 
Kapitalkosten €/(E∗a) 0,86 0,86 0,59 0,59 0,42 0,42 
Betriebskosten, davon €/(E∗a) 9,54 8,27 9,46 8,20 9,42 8,15 
- Sorbent €/(E∗a) 7,93 5,29 7,93 5,29 7,93 5,29 
- Instandhaltung, Energie- 
und Personalkosten €/(E∗a) 0,24 0,24 0,16 0,16 0,12 0,12 
- Reststoffentsorgung €/(E∗a) 1,37 2,75 1,37 2,75 1,37 2,75 
Jahreskosten €/(E∗a) 10,40 9,14 10,05 8,78 9,84 8,57 
spezifische Kosten  
(schmutzwasserbezogen) €/m³ 0,19 0,17 0,18 0,16 0,18 0,16 
spezifische Kosten  
(abwasserbezogen) €/m³ 0,10 0,09 0,10 0,08 0,09 0,08 
relative Kosten bezogen 
auf die KA-Kosten  
(siehe Tabelle 5.8) 
% 15% 13% 21% 18% 27% 23% 
 
Aus Tabelle 5.9 ist ersichtlich, dass der Hauptkostenanteil durch die Sorbentmenge 
bestimmt wird. Hierbei kann die Sorbentzugabe in Belebungsbecken die Abwasser-
behandlungskosten um 13-27% erhöhen. Zur einer effizienten Abtrennung des Sor-
bentes in einer konventionellen Anlage wird die Nachschaltung eines Filters empfoh-
len. Dies erhöht die Jahreskosten um weitere 8%. Der Vergleich der PAC- und BKK-
Zugabekosten (siehe Tabelle 5.9) zeigt, dass eine BKK-Zugabe billiger als eine PAC-
Zugabe ist, solange das BKK-Sorptionspotential mindestens die Hälfte des PAC-
Sorptionspotentials beträgt. 
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5.3 Kosten der Nachschaltung weiterer Behandlungsstufen 
Nachfolgend sollen die Kosten einer kommunalen Abwasserbehandlung in Verbin-
dung mit der Nachschaltung eines Aktivkohlefilters (GAC-Filters), einer Ozonisie-
rungs-, einer Nanofiltrations- bzw. einer Umkehrosmosestufe abgeschätzt werden. 
5.3.1 Kosten der GAC-Filtration 
Die betriebstechnischen Daten einer Kläranlage sind Tabelle 5.1 zu entnehmen. Bei 
der Dimensionierung einer GAC-Filtration zur Entfernung von Spurenstoffen geht 
man von einer notwendigen Kontaktzeit (bezogen auf die leere Filtrationskolonne) 
von mindestens 30 Minuten bei Mischwasserzufluss aus (ARCEM, 2003; Cyr et al., 
2002; MUNLV, 2006). Die sich hieraus ergebenden GAC-Volumina für verschiedene 
Anlagengrößen sind in Tabelle 5.10 zusammengestellt. Die Filterfläche wird ausge-
hend von einer Filterhöhe von 3 m ermittelt. 
Tabelle 5.10: Daten zum GAC-Filter 
Anlagengröße 
Parameter Einheit
5.000 E 25.000 E 100.000 E
Mischwasserzufluss Qm L/(E∗h) 32,10 27,10 23,50 
Kontaktzeit h 0,5 0,5 0,5 
GAC-Volumen m³ 80,25 338,75 1.175,00 
GAC-Masse (Schüttdichte 400 kg/m³) kg/E 6,42 5,42 4,70 
Filterhöhe m 3 3 3 
Filterfläche m² 27 113 392 
spezifischer Filterpreis (ohne GAC) €/E 96,28 71,56 60,80 
 
Der Aufbau eines GAC-Filters entspricht dem Aufbau eines Sandfilters. Daher wer-
den die Investitionskosten für die Bau-, Maschinen- und Elektrotechnik eines GAC-
Filters nach Gleichungen (5.2)-(5.5) abgeschätzt (siehe Tabelle 5.10). Die Nutzungs-
dauer der Filterteile und die Kapitalgewinnungsfaktoren (KFAKR) zur Ermittlung der 
Kapitalkosten sind Tabelle 5.2 zu entnehmen. GAC wird zweimal im Jahr regeneriert 
(SLfUG, 2000). Es wird angenommen, dass bei jeder Regeneration bis zu 10% der 
GAC durch den Abrieb verloren gehen und durch frische Aktivkohle ersetzt werden 
müssen (ATV-Handbuch, 1997, Seite 497). Daraus ergeben sich eine GAC-
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Nutzungsdauer von 5 Jahren und ein entsprechender KFAKR von 0,21835 (LAWA, 
2005). Der GAC-Preis wird mit 3 €/kg und die GAC-Regenerationskosten (inklusive 
damit verbundenen Personalkosten) mit 1 €/kg angenommen (SLfUG, 2000). Bei der 
Ermittlung von Personal- und Energiekosten wird auf die Annahmen zurückgegriffen, 
die für den Sandfilter getroffen wurden (siehe Kapitel 5.1.4). Die Instandhaltungskos-
ten werden mit 1% der Investitionskosten (ohne GAC-Erstlieferung) berücksichtigt. 
Die ermittelten Investitions- und Betriebskosten eines GAC-Filters sind in Tabelle 
5.11 zusammengestellt. Aus Tabelle 5.11 ist ersichtlich, dass die Nachschaltung ei-
nes GAC-Filters die Abwasserbehandlungskosten um 40-50% erhöhen würde. Die 
Zwischenschaltung eines Sandfilters ergibt eine zusätzliche Kostenerhöhung von 8% 
der KA-Jahreskosten. 
Tabelle 5.11: Kosten der Nachschaltung eines GAC-Filters 
Anlagengröße 
Kostenart Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Investitionskosten, davon €/E 115,54 87,82 74,90 
- Filter €/E 96,28 71,56 60,80 
- GAC-Erstlieferung €/E 19,26 16,26 14,10 
Kapitalkosten, davon €/(E∗a) 11,57 8,62 7,08 
- Bautechnik €/(E∗a) 1,72 1,84 1,98 
- Maschinentechnik €/(E∗a) 4,24 2,32 1,39 
- Elektrotechnik €/(E∗a) 1,41 0,91 0,63 
- GAC €/(E∗a) 4,21 3,55 3,08 
Betriebskosten, davon €/(E∗a) 15,72 13,16 11,40 
- Personalkosten €/(E∗a) 1,45 1,21 1,05 
- Energiekosten €/(E∗a) 0,47 0,39 0,34 
- Instandhaltungskosten €/(E∗a) 0,96 0,72 0,61 
- Regenerationskosten €/(E∗a) 12,84 10,84 9,40 
Jahreskosten €/(E∗a) 27,29 21,78 18,48 
spezifische Kosten  
(schmutzwasserbezogen) €/m³ 0,50 0,40 0,34 
spezifische Kosten  
(abwasserbezogen) €/m³ 0,26 0,21 0,17 
relative Kosten bezogen auf die 
KA-Kosten (siehe Tabelle 5.8) % 40% 45% 50% 
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Je nach den örtlichen Gegebenheiten kann die Zwischenschaltung eines Abwasser-
pumpwerkes vor der GAC-Filtrationsstufe notwendig sein. Der erforderliche Leis-
tungsbedarf (P, kW) und der Energieverbrauch (EP, kWh/(E∗a)) des Pumpwerkes (P, 
kW) können wie folgt ermittelt werden (Wagner, 2001): 
P = p ∗ Qm ∗ H/ (102 ∗ q) (5.8)
EP = Qa ∗ H ∗9,81/ (3600 ∗ qP) (5.9)
 
p: Dichte des Fördermediums (1000 kg/m³); 
H: Förderhöhe (wird mit 4 m angenommen); 
Qm: Mischwasserzufluss [m³/s]; 
Qa: einwohnerbezogene Jahresabwassermenge [m³/ (E∗a)]; 
qP: Pumpenwirkungsgrad (wird mit 0,5 angenommen). 
In Tabelle 5.12 sind die Betriebsparameter von Abwasserpumpwerken für verschie-
dene Anlagengrößen zusammengestellt. 
Tabelle 5.12: Betriebsparameter eines Abwasserpumpwerkes 
Anlagengröße 
Parameter Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Mischwasserzufluss, Qm L/(E∗h) 32,10 27,10 23,50 
Jahresabwassermenge, Qa m³/ (E∗a) 105,70 105,70 105,70 
Mischwasserzufluss L/s 44,58 188,19 652,78 
Förderhöhe, H m 4 4 4 
Leistungsbedarf, P kW 3,50 14,76 51,20 
Energieverbrauch, EP kWh/(E∗a) 2,3 2,3 2,3 
 
Die spezifischen Investitionskosten des Pumpwerkes (iPumpwerk, €/(L/s)) werden aus-
gehend von dem Mischwasservolumenstrom (Qm, L/s) wie folgt abgeschätzt: 
iPumpwerk = 12.609,9 ∗ Qm-0,4675 (5.10)
Hierbei wurde der Koeffizient der Originalgleichung (Günthert und Reicherter, 2001), 
die sich auf das Jahr 1999 bezieht, unter Berücksichtigung entsprechender Indizes 
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für die Jahre 1999 und 2002 (99,3 und 101,4) (LAWA, 2005) geändert. Bei der Ab-
schätzung von Kapitalkosten werden die gleichen Kostenanteile für Bau-, Maschi-
nen- und Elektrotechnik, die gleiche Nutzungsdauer und die gleichen Kapitalgewin-
nungsfaktoren wie für die konventionelle Anlage angenommen (siehe Tabelle 5.5). 
Jährliche Instandhaltungskosten inklusive Personalkosten werden mit 2,5% der In-
vestitionskosten abgeschätzt (Wagner, 2001). Bei der Ermittlung jährlicher Energie-
kosten wird der Energiepreis von 0,08 €/kWh angenommen. Die ermittelten Kosten 
sind in Tabelle 5.13 zusammengestellt.  
Tabelle 5.13: Kosten eines Abwasserpumpwerkes 
Anlagengröße 
Kostenart Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Investitionskosten, davon €/E 19,05 8,20 3,98 
- Bautechnik €/E 9,53 4,10 1,99 
- Maschinentechnik €/E 6,67 2,87 1,39 
- Elektrotechnik €/E 2,86 1,23 0,60 
Kapitalkosten, davon €/(E∗a) 1,38 0,59 0,29 
- Bautechnik €/(E∗a) 0,49 0,21 0,10 
- Maschinentechnik €/(E∗a) 0,56 0,24 0,12 
- Elektrotechnik €/(E∗a) 0,34 0,14 0,07 
Betriebskosten, davon €/(E∗a) 0,66 0,39 0,29 
- Instandhaltungs- und  
Personalkosten €/(E∗a) 0,48 0,21 0,10 
- Energiekosten €/(E∗a) 0,19 0,19 0,19 
Jahreskosten €/(E∗a) 2,04 0,99 0,57 
spezifische Kosten  
(schmutzwasserbezogen) €/m³ 0,04 0,02 0,01 
spezifische Kosten  
(abwasserbezogen) €/m³ 0,02 0,01 0,01 
relative Kosten bezogen auf die 
KA-Kosten (siehe Tabelle 5.8) % 3,0% 2,0% 1,6% 
 
Aus Tabelle 5.13 ist ersichtlich, dass die Zwischenschaltung eines Abwasserpump-
werkes die Kosten nachgeschalteter Aktivkohlefiltration um weitere 1,6-3% der Kos-
ten einer konventionellen Anlage erhöhen würde. 
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5.3.2 Kosten der Ozonisierung des Kläranlagenablaufes 
Die betriebstechnischen Daten einer Kläranlage sind Tabelle 5.1 zu entnehmen. Bei 
der Dimensionierung einer Ozonisierungsanlage wird davon ausgegangen, dass die 
notwendige Ozondosis 15 mg/L beträgt. Diese Dosis wird als ausreichend eingestuft, 
um die meisten organischen Spurenstoffe aus einem kommunalen Kläranlagenablauf 
entfernen zu können (Ternes et al., 2003). Ozon wird auf dem Kläranlagengelände 
mit Hilfe entsprechender Ozonanlagen (WEDECO, 2006) erzeugt. Als Rohstoff wird 
hierbei technischer Sauerstoff eingesetzt, da schon bei einer Anlagengröße von 
5.000 E die notwendige Ozonmenge 2,41 kgO3/h beträgt (vgl. Tabelle 5.14) und der 
Einsatz der Umgebungsluft zur Ozonerzeugung nur bei Ozonmengen <1 kgO3/h wirt-
schaftlich ist (WEDECO, 2006).  
Tabelle 5.14: Daten zur Bemessung einer Ozonisierungsstufe für ver-
schiedene Anlagengrößen 
Anlagengröße Bemessungsparameter der 
Ozonisierungsstufe Einheit 5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Mischwasserzufluss L/(E∗h) 32,10 27,10 23,50 
Jahresabwassermenge m³/(E∗a) 105,70 105,70 105,70 
Ozondosis g/m³ 15 15 15 
Spitzenverbrauch des Ozons g/(E∗h) 0,48 0,41 0,35 
Notwendige Leistung des 
Ozongenerators kg/h 2,41 10,16 35,25 
Preis des Ozongenerators € 75.400 174.000 429.200 
Notwendige Leistung der 
Sauerstoffversorgungsanlage kg/h 24,1 101,6 352,5 
Ozonjahresbedarf g/(E∗a) 1.586 1.586 1.586 
Sauerstoffjahresbedarf g/(E∗a) 15.860 15.860 15.860 
Abmessungen des Ozonge-
nerators m 2,3X2,3 2,45X4,0 3,0X5,0 
Fläche des Ozongenerator-
gebäudes m² 26,45 49,00 75,00 
Volumen des Ozongenera-
torgebäudes (h = 3 m) m³ 79,35 147,00 225,00 
Volumen des Kontaktbeckens m³ 80 339 1.175 
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Das erzeugte Ozon wird in einem Reaktionsbecken in Kontakt mit dem Abwasser 
gebracht. Um negative Auswirkungen des nicht verbrauchten Ozons auf die Umwelt 
vorzubeugen, wird das Reaktionsbecken für die Kontaktzeit von mindestens 30 Minu-
ten (beim Mischwasserzufluss) ausgelegt (vgl. Tabelle 5.14). Der Ozongenerator wird 
in einem Gebäude untergebracht, dessen Größe als das Fünffache der Ozongenera-
torfläche multipliziert mit 3 m Höhe abgeschätzt wird (vgl. Tabelle 5.14). Die Preise 
für die Ozongeneratoren inclusive 16% Mehrwertsteuer beruhen auf Herstelleranga-
ben (siehe Tabelle 5.14). 
Die spezifischen Investitionskosten des Ozongeneratorgebäudes und des Kontakt-
beckens (i, €/m³) werden ausgehend von deren Größe (V, m³) nach Gleichungen 
(5.11) und (5.12) abgeschätzt. Hierbei wurden die Koeffizienten der Originalglei-
chungen für ein Betriebsgebäude und ein Belebungsbecken (Günthert und Reicher-
ter, 2001), die sich auf das Jahr 1999 beziehen, unter Berücksichtigung entspre-
chender Indizes für die Jahre 1999 und 2002 (99,3 und 101,4) (LAWA, 2005) geän-
dert.  
iGebäude       = 5.565∗VGebäude-0,407 (5.11) 
iKontaktbecken = 4.706∗VKontaktbecken-0,3338 (5.12) 
 
Bei der Ermittlung der Kapitalkosten werden die Investitionskosten der Bautechnik 
als die Summe der Investitionskosten des Ozonreaktorgebäudes und 50% der Inves-
titionskosten des Kontaktbeckens abgeschätzt. Zur Kosten der Maschinentechnik 
gehören die Kosten der Ozonerzeugungsanlage und 35% der Kosten des Kontakt-
beckens (0,35∗VKontaktbecken∗iKontaktbecken). Die Investitionskosten der Elektrotechnik 
werden mit 0,15∗VKontaktbecken∗iKontaktbecken abgeschätzt. Die Nutzungsdauer der Anla-
genteile und die entsprechenden Kapitalgewinnungsfaktoren sind Tabelle 5.2 zu ent-
nehmen. 
Bei der Ermittlung der Betriebskosten werden die jährlichen Instandhaltungskosten 
mit 1% der Investitionskosten abgeschätzt. Für die Personalkosten werden 
25.000 €/a für alle Anlagengrößen veranschlagt (Lange, 2004). Der Energieaufwand 
für die Ozonerzeugung beträgt 10 kW/kgO3 (WEDECO, 2006). Die Elektroenergie 
kostet 0,08 €/kWh. Zur Produktion eines Kilogramms Ozon wird die zehnfache Sau-
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erstoffmenge benötigt. Nach Herstellerangaben (Air-Liquide GmbH, Düsseldorf) be-
trägt der Sauerstoffpreis (Flüssigsauerstoff inklusive Behältermiete) 0,10 €/kg. Für 
den Betrieb des Kontaktbeckens werden 0,005 kW/m³ veranschlagt (Bohn, 1993).  
Die ermittelten Kapital- und Betriebskosten sind in Tabelle 5.15 zusammengestellt. 
Sie entsprechen den in der Literatur angegebenen spezifischen Ozonisierungskosten 
von 0,04-0,11 €/m³ (Lange, 2004). 
Tabelle 5.15: Kosten der Ozonisierungsstufe 
Anlagengröße 
Kostenart Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E
Investitionskosten, davon €/E 47,44 20,37 10,90 
- Ozongenerator €/E 15,08 6,96 4,29 
- Ozongeneratorgebäude €/E 14,89 4,29 1,38 
- Kontaktbecken €/E 17,47 9,12 5,22 
Kapitalkosten, davon €/(E∗a) 3,29 1,46 0,81 
- Bautechnik €/(E∗a) 1,21 0,45 0,20 
- Maschinentechnik €/(E∗a) 1,78 0,85 0,51 
- Elektrotechnik €/(E∗a) 0,31 0,16 0,09 
Betriebskosten, davon €/(E∗a) 8,38 4,11 3,25 
- Personalkosten €/(E∗a) 5,00 1,00 0,25 
- Energiekosten €/(E∗a) 1,32 1,32 1,31 
- Instandhaltungskosten €/(E∗a) 0,47 0,20 0,11 
- Sauerstoffkosten €/(E∗a) 1,59 1,59 1,59 
Jahreskosten €/(E∗a) 11,67 5,57 4,06 
spezifische Kosten  
(schmutzwasserbezogen) €/m³ 0,21 0,10 0,07 
spezifische Kosten  
(abwasserbezogen) €/m³ 0,11 0,05 0,04 
relative Kosten, bezogen auf die 
KA-Kosten (siehe Tabelle 5.8) % 17% 11% 11% 
 
Aus Tabelle 5.15 ist ersichtlich, dass die Nachschaltung einer Ozonisierungsstufe die 
Abwasserbehandlungskosten um 11-17% erhöht. Bei der Zwischenschaltung eines 
Filters würden zusätzliche Kosten in Höhe von 8% der Kosten einer konventionellen 
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Abwasserbehandlung anfallen. Wird ein Pumpwerk notwendig, erhöhen sich die Kos-
ten um weitere 1,6-3% (siehe Tabelle 5.13). 
5.3.3 Kosten der Behandlung eines Kläranlagenablaufes mit Nanofiltration 
und Umkehrosmose 
Die betriebstechnischen Daten einer Kläranlage sind Tabelle 5.1 zu entnehmen. Eine 
Dimensionierung der Nanofiltration- und der Umkehrosmosestufe wurde mit Hilfe des 
EDV-Programms IMSDesign 2006 der Firma Hydranautics (IMSDesign, 2006) 
durchgeführt. Hierbei geht man davon aus, dass die Permeabilität der Membranen 
höchstens 20 L/(m²∗h) bei 10°C beträgt, wobei bei der Nanofiltration 10% und bei der 
Umkehrosmose 20% des Zulaufvolumenstromes als Konzentrat anfallen. Der Gehalt 
gelöster Verbindungen im Zulauf der Membrantrennstufe wurde zu 1000 mg/L ange-
nommen. 
Es sollen Wickelmodule zum Einsatz kommen, da sie eine große spezifische Memb-
ranfläche aufweisen und für die Behandlung schwach belasteter Abwässer geeignet 
sind. Für die Umkehrosmose wurde das Membranelement LFC3 (202X1016 mm; 
37,16 m²; Firma Hydronautics, USA) und für die Nanofiltration das Membranelement 
ESNA1-LF2 (202X1016 mm; 37,16 m²; Firma Hydronautics, USA) ausgewählt. Die 
Membranelemente befinden sich in Druckröhren mit je 6 Elemente pro Rohr. Die 
Röhren sind auf Gestellen (7X3X2 m), je 36 pro Gestell, befestigt. Zur Beschickung 
der Module sind Hochdruckpumpen vorgesehen. Außerdem sind Grobstofffilterkartu-
schen, Membranreinigungssysteme und Chemikaliendosierstationen eingeplant. Alle 
Bestandteile der Membrantrennstufe werden in einer Halle untergebracht. In Tabelle 
5.16 und Tabelle 5.17 sind die Ergebnisse einer Dimensionierung der Membran-
trennstufen für verschiedene Anlagengrößen zusammengestellt. 
181 
Tabelle 5.16: Technische Daten der Nanofiltrationsstufe 
Anlagengröße Bemessungsparameter der 
Nanofiltrationsstufe Einheit 5.000 E 25.000 E 100.000 E
Mischwasserzufluss L/E∗h 32,10 27,10 23,50 
Jahresabwassermenge m³/E∗a 105,70 105,70 105,70 
Konzentratanfall % 10 10 10 
Permeatfluss  
(Bemessungsfluss) m³/h 144,45 609,75 2.115,00 
Anzahl der Membranelemente St. 198 822 2.844 
Anzahl der Druckröhren St. 33 137 474 
Anzahl der Gestelle St. 1 4 14 
Energieverbrauch kWh/m³ 0,36 0,37 0,37 
benötigte Pumpenleistung PS 54,10 231,70 803,60 
Fläche der NF-Halle  
(3 X Gestellfläche) m² 63 252 882 
Größe der NF-Halle (h=4 m) m³ 252 1.008 3.528 
gelöste Stoffe im Permeat mg/L 338 338 338 
gelöste Stoffe im Konzentrat mg/L 6963 6963 6963 
 
Tabelle 5.17: Technische Daten der Umkehrosmosestufe 
Anlagengröße Bemessungsparameter der 
Umkehrosmosestufe Einheit 5.000 E 25.000 E 100.000 E
Mischwasserzufluss L/E∗h 32,10 27,10 23,50 
Jahresabwassermenge m³/E∗a 105,70 105,70 105,70 
Konzentratanfall % 20 20 20 
Permeatfluss  
(Bemessungsfluss) m³/h 128,40 542,00 1.880,00 
Anzahl der Membranelemente St. 174 732 2.532 
Anzahl der Druckröhren St. 29 122 422 
Anzahl der Gestelle St. 1 4 12 
Energieverbrauch kWh/m³ 0,86 0,86 0,87 
benötigte Pumpenleistung PS 131,40 554,70 1.935,30 
Fläche der RO-Halle  
(3 X Gestellfläche) m² 63 252 756 
Größe der RO-Halle (h=4 m) m³ 252 1.008 3.024 
gelöste Stoffe im Permeat mg/L 14 14 14 
gelöste Stoffe im Konzentrat mg/L 4947 4947 4947 
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In Tabelle 5.18 sind die Ansätze zur Ermittlung von Investitions- und Kapitalkosten 
der Membrantrennstufen zusammengestellt. Zur Bautechnik werden weitere 46% der 
Investitionskosten der Membrantrennstufe addiert, um die Installation und den An-
schluss der Geräte zu gewährleisten (Leal und Wintgens, 2003). 
Tabelle 5.18: Investitionskosten, Nutzungsdauer und Kapitalgewinnungs-
faktoren für verschiedene Bestandteile einer Membrantrenn-
stufe 
 Element Preis, € (Leal und Wintgens, 2003)
Nut-
zungs-
dauer, 
Jahre 
KFAKR 
(LAWA, 
2005) 
Bautechnik Halle siehe Gleichung (5.11) 30 0,05102 
Druckrohr 4.200,00 
Gestelle mit Aus-
rüstung 250.000 + N ∗ 55.000 
Pumpen 30.000∗ (2∗ PS/ 100)0,65
Chemikalien-
dosierstation 42.000 ∗ N 
Maschinen-
technik 
Membranreini-
gungssystem 144.000 ∗ N 
15 0,08377 
Elektrotechnik elektrotechnische Ausrüstung 512 ∗ Q0,65 10 0,11723 
Membranen Membranelement 500,00 5 0,21835 
Grobfilter Filterkartusche 112800 ∗ CS0,8 ∗ N 1 1,03000 
 
N - Anzahl der Gestelle;  PS - benötigte Pumpenleistung, PS; 
Q - Zulaufstrom, m³/d;  CS - Maximaler Zulaufstrom pro Gestell (0,027 m³/s). 
Bei der Ermittlung von Betriebskosten wird angenommen, dass die jährlichen In-
standhaltungskosten 1% der Investitionskosten betragen. Die Chemikalienkosten 
werden mit 0,017 € und die Personalkosten mit 0,04 € pro Kubikmeter Permeat ab-
geschätzt (Leal und Wintgens, 2003). Der Energiepreis beträgt 0,08 €/kWh. In 
Tabelle 5.19 und Tabelle 5.20 sind die ermittelten Kosten der Membrantrennstufen 
zusammengestellt. Aus dem Vergleich von Kosten der NF- und der RO-Stufe ist er-
sichtlich, dass die Investitions- bzw. die Kapitalkosten der beiden Stufen gleich aus-
fallen. Die Betriebskosten der RO-Stufe sind wegen des größeren Energieaufwands 
höher als die der NF-Stufe. 
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Tabelle 5.19: Kosten der Nanofiltrationsstufe 
Anlagengröße 
Kostenart Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E
Investitionskosten, davon €/E 285,36 164,49 122,91 
-Bautechnik €/E 110,15 61,03 43,56 
-Maschinentechnik €/E 132,24 74,83 57,97 
-Elektrotechnik €/E 21,93 11,18 6,27 
-Membranelemente €/E 19,80 16,44 14,22 
-Filterkartusche €/E 1,26 1,00 0,88 
Kapitalkosten, davon €/(E∗a) 24,88 15,32 11,82 
-Bautechnik €/(E∗a) 5,62 3,11 2,22 
-Maschinentechnik €/(E∗a) 11,08 6,27 4,86 
-Elektrotechnik €/(E∗a) 2,57 1,31 0,74 
-Membranelemente  €/(E∗a) 4,32 3,59 3,10 
-Filterkartusche  €/(E∗a) 1,29 1,03 0,91 
Betriebskosten, davon €/(E∗a) 11,32 10,20 9,78 
-Personalkosten €/(E∗a) 3,81 3,81 3,81 
-Energiekosten €/(E∗a) 3,04 3,13 3,13 
-Chemikalienkosten €/(E∗a) 1,62 1,62 1,62 
-Instandhaltungskosten €/(E∗a) 2,85 1,64 1,23 
Jahreskosten €/(E∗a) 36,20 25,51 21,60 
spezifische Kosten  
(schmutzwasserbezogen) €/m³ 0,66 0,47 0,39 
spezifische Kosten  
(abwasserbezogen) €/m³ 0,34 0,24 0,20 
relative Kosten, bezogen auf die 
KA-Kosten (siehe Tabelle 5.8) % 53% 52% 58% 
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Tabelle 5.20: Kosten der Umkehrosmosestufe 
Anlagengröße 
Kostenart Einheit 
5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Investitionskosten, davon €/E 284,15 161,81 111,66 
-Bautechnik €/E 109,76 60,19 39,60 
-Maschinentechnik €/E 133,80 74,79 52,37 
-Elektrotechnik €/E 21,93 11,18 6,27 
- Membranelemente €/E 17,40 14,64 12,66 
-Filterkartusche €/E 1,26 1,00 0,75 
Kapitalkosten, davon €/(E∗a) 24,47 14,88 10,68 
-Bautechnik €/(E∗a) 5,60 3,07 2,02 
-Maschinentechnik €/(E∗a) 11,21 6,27 4,39 
-Elektrotechnik €/(E∗a) 2,57 1,31 0,74 
-Membranelemente  €/(E∗a) 3,80 3,20 2,76 
-Filterkartusche  €/(E∗a) 1,29 1,03 0,78 
Betriebskosten, davon €/(E∗a) 14,93 13,71 13,29 
-Personalkosten €/(E∗a) 3,38 3,38 3,38 
-Energiekosten €/(E∗a) 7,27 7,27 7,36 
-Chemikalienkosten €/(E∗a) 1,44 1,44 1,44 
-Instandhaltungskosten €/(E∗a) 2,84 1,62 1,12 
Jahreskosten €/(E∗a) 39,41 28,59 23,98 
spezifische Kosten  
(schmutzwasserbezogen) €/m³ 0,72 0,52 0,44 
spezifische Kosten  
(abwasserbezogen) €/m³ 0,37 0,27 0,23 
relative Kosten, bezogen auf die 
KA-Kosten (siehe Tabelle 5.8) % 57% 59% 65% 
 
Bei den vorgestellten Ermittlungen wurden die Kosten der Konzentratentsorgung 
nicht berücksichtigt, da bei den anfallenden Konzentratmengen die Standardentsor-
gungswege wie eine weitere Aufkonzentrierung, Trocknung und Deponierung (50-
150 €/t (Wintgens, 2005)) aus wirtschaftlichen Gründen nicht einsatzfähig sind. Es 
bedarf eines alternativen Konzentratentsorgungs- bzw. Konzentratverwertungsver-
fahrens. Im Bereich der chemisch-biologischen Konzentratbehandlung sind insbe-
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sondere die Entwicklung der WEHRLE-GmbH, „Biomembrat-Plus“ (Wehrle-GmbH, 
2006) und ähnliche Ansätze (Ernst und Jekel, 1999; Krauth, 1996; Rautenbach und 
Mellis, 1994) zu betrachten. Hierbei wird das NF-Konzentrat mittels Ozon oder Aktiv-
kohlefiltration behandelt und in die biologische Stufe zurückgeführt. Durch die Oxida-
tion bzw. Sorption werden aus dem NF-Konzentrat organische Verbindungen u.a. 
persistente Spurenstoffe gezielt eliminiert. Bei der Rückführung des vorbehandelten 
Konzentrates in das Belebungsbecken ist jedoch zu erwarten, dass sich im Laufe der 
Zeit die inerten Konzentratbestandteile im Kreislauf akkumulieren, und die Ablaufqua-
lität entsprechend verschlechtert wird. Eine Alternative stellt die getrennte chemisch-
biologische Konzentratbehandlung mit abschließender Einleitung in Gewässer dar. 
Allerdings wurde diese Möglichkeit bisher nicht untersucht. 
Anhand der durchgeführten Kostenermittlung wird festgehalten, dass weitere For-
schungen und Entwicklungen im Bereich der Membranfiltration und Konzentratbe-
handlung notwendig sind, bevor die Nanofiltration und die Umkehrosmose zur Nach-
behandlung kommunaler Kläranlagenabläufe eingesetzt werden sollten. Da mittels 
NF- und RO-Filtration eine sehr gute Ablaufqualität erreicht werden kann, bietet sich 
eine Wiederverwertung des behandelten Abwassers an. Nur in diesem Fall ist der 
Einsatz der Nanofiltration bzw. der Umkehrosmose bei der kommunalen Abwasser-
behandlung wirtschaftlich vertretbar. 
5.4 Ergebnisse der Wirtschaftlichkeitsbetrachtungen 
In Tabelle 5.21 sind die relativen Kosten verschiedener Anlagenkonfigurationen zu-
sammengestellt. Aus Tabelle 5.21 ist ersichtlich, dass bei der Anwendung zusätzli-
cher Maßnahmen zur Spurenstoffelimination die spezifischen Kosten der kommuna-
len Abwasserbehandlung beträchtlich erhöht werden.  
Für alle Anlagengrößen ist eine konventionelle Abwasserreinigungsanlage mit einem 
nachgeschalteten Filter deutlich günstiger als eine Membranbelebungsanlage. Da bei 
der Elimination organischer Spurenstoffe eine MBA nur marginale Vorteile gegenüber 
einer konventionellen Anlage bietet, erscheint die Anwendung konventioneller Tech-
nik sinnvoller. Von den weitergehenden Behandlungsmaßnahmen sind die PAC-
Zugabe in das Belebungsbecken und die Ozonisierung des Kläranlagenablaufes am 
günstigsten. Die zusätzlichen Jahreskosten für diese Maßnahmen sind sehr ähnlich, 
wobei für die kleineren Kläranlagen (5.000 E) die PAC-Zugabe und für die größeren 
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(>25.000 E) eine Ozonisierung des Kläranlagenablaufes billiger ist (siehe Tabelle 
5.21).  
Tabelle 5.21: Relative Kosten verschiedener Maßnahmen zur Verbesse-
rung der Elimination organischer Spurenstoffe 
Anlagengröße Kosten der  
Abwasserbehandlung Einheit 5.000 E 25.000 E 100.000 E 
Kosten konventioneller  
Abwasserbehandlung (KA)     
- einwohnerwertbezogen €/(E∗a) 68,90 48,69 36,95 
- schmutzwasserbezogen €/m³ 1,26 0,89 0,67 
- abwasserbezogen €/m³ 0,65 0,46 0,35 
- relativ % 100 100 100 
relative Kosten weitergehen-
der Behandlungsmaßnahmen 
(bezogen auf die KA-Kosten) 
    
KA + FF % 108 108 108 
KA + FF + PAC % 123 128 135 
KA + FF + P + GAC % 150 154 159 
KA + FF + P + O3 % 128 121 120 
KA + FF + NF % 160 160 166 
KA + FF + RO % 165 166 173 
KA + FF + P + O3 + GAC % 167 166 170 
MBA % 131 137 139 
MBA + PAC % 146 158 166 
MBA + GAC % 171 182 189 
MBA + O3 % 148 148 150 
MBA + NF % 184 189 198 
MBA + RO % 189 196 204 
MBA + O3 + GAC % 188 193 200 
KA – konventionelle Belebungsanlage; FF – Flockungsfilter; MBA – Membranbelebungsan-
lage; PAC – Zugabe pulverisierter Aktivkohle; P – Pumpwerk; GAC – Aktivkohlefilter; O3 – 
Ozonisierungsstufe; NF – Nanofiltrationsstufe; RO – Umkehrosmosestufe. 
Die Nachschaltung einer GAC-Filtration und die Nanofiltration des Kläranlagenablau-
fes sind deutlich teuerer als die PAC-Zugabe und die Ozonisierung. Die Nachschal-
tung einer Umkehrosmosestufe erfordert noch höhere Kosten, die mit den Kosten 
einer kombinierten Behandlung des Kläranlagenablaufes mit nacheinander geschal-
teten Ozonisierungs- und GAC-Filtrationsstufen vergleichbar sind. Hierbei ist zu be-
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achten, dass bei der Ermittlung der Kosten der NF- und RO-Stufen die Kosten der 
Konzentratentsorgung nicht berücksichtigt wurden.  
Der Auswahl der Verfahren zu einer gezielten Elimination organischer Spurenstoffe 
hängt jedoch in erster Linie nicht von dem Preis, sondern von den Spurenstoffeigen-
schaften, den Anforderungen an das behandelte Abwasser und den Möglichkeiten 
zur Wiederverwertung des Abwassers ab. Nur falls ein organischer Spurenstoff mit 
allen beschriebenen Maßnahmen effizient eliminiert werden kann und das behandel-
te Abwasser ins Gewässer eingeleitet wird, sind die wirtschaftlichen Faktoren für den 
Einsatz eines Verfahrens ausschlaggebend. Hierbei ist in kleineren Anlagen 
(<5.000 E) eine Sorbentzugabe in den Bioreaktor vorzuziehen, da sie einen relativ 
niedrigen Investitionsaufwand und eine flexible Betriebskostengestaltung durch die 
Optimierung der Sorbentdosis bzw. des Sorbentpreises ermöglicht. Für die größeren 
Anlagen (>25.000 E) ist eine Ozonisierung des Ablaufes zu empfehlen, da die Ozo-
nisierungsstufe vergleichbar niedrige Jahreskosten verursacht und eine Möglichkeit 
zur Senkung der Betriebskosten durch die Optimierung der Ozondosis bietet. Bei der 
Wiederverwertung des Abwassers sind je nach der angestrebten Qualität die GAC-
Filtration, die Nanofiltration, die Umkehrosmose oder die Ozonisierung mit nachfol-
gender Aktivkohlefiltration sowie weitere Verfahrenskombinationen zur Nachbehand-
lung von Kläranlagenabläufen zu erwägen. 
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6 Zusammenfassung und Ausblick 
Die Weiterentwicklung analytischer Messverfahren und toxikologischer Wirktests im 
letzten Jahrzehnt hat zum Nachweis negativer Auswirkungen verschiedener Spuren-
stoffe auf aquatische und terrestrische Lebewesen maßgeblich beigetragen. Als 
Haupteintragspfad für die meisten Spurenstoffe wurde kommunales Abwasser identi-
fiziert.  
Die vorliegende Arbeit befasst sich mit der Elimination organischer Spurenstoffe aus 
kommunalem Abwasser. Um die relevanten Substanzen zu identifizieren, wurde zu-
nächst eine Gegenüberstellung von in deutschen Gewässern, Kläranlagenabläufen 
und Klärschlämmen gemessenen Konzentrationen ca. 500 organischer Spurenstoffe 
mit entsprechenden Zielwerten vorgenommen. Eine Liste relevanter Verbindungen 
wurde erstellt. Da es nicht möglich war, alle 52 relevanten Spurenstoffe bezüglich 
ihres Verhaltens während der Abwasserreinigung näher zu untersuchen, wurden vier 
Modellspurenstoffe ausgewählt. Dies waren die Industriechemikalien Nonylphenol 
und Bisphenol A, das natürliches Hormon 17β-Estradiol und das künstliche Steroid 
17α-Ethinylestradiol. Als Auswahlkriterien dienten die unterschiedliche biologische 
Abbaubarkeit und Flüchtigkeit dieser Stoffe sowie ihre Affinität zum Klärschlamm. 
Das Verhalten der Modellspurenstoffe bei der mechanisch-biologischen Abwasser- 
und Schlammbehandlung wurde sowohl in halbtechnischen Kläranlagen als auch in 
Sorptions- und Abbauversuchen mit radioaktiv markierten Stoffen im Labormaßstab 
untersucht. Schwerpunktmäßig konnte hierbei der Einfluss der Schlammbehandlung 
auf die Elimination der Modellspurenstoffe aus Abwasser betrachtet werden. Das 
Verhalten gefährlicher Stoffe wurde in den vier folgenden Kläranlagenkonfigurationen 
untersucht: 
1) konventionelle Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung. 
 (Schlammalter im Belebungsbecken 25 Tage) 
2) Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung.   
(Schlammalter im Bioreaktor 25 Tage) 
3) konventionelle Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung. 
 (Schlammalter im Belebungsbecken 12 Tage) 
4) Membranbelebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung.  
(Schlammalter im Bioreaktor 12 Tage) 
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Hierbei wurden die beiden Anlagen mit dem gleichen Schlammalter parallel mit dem-
selben realen Abwasser beschickt, um einen direkten Vergleich zwischen einer kon-
ventionellen Kläranlage und einer Membranbelebungsanlage zu gewährleisten. Die 
Modellspurenstoffe wurden in den Zulauf der Anlagen zugegeben. Hierdurch erga-
ben sich im Zulauf über den gesamten Versuchszeitraum konstante Konzentrationen 
der Modellspurenstoffe. 
Bei den Untersuchungen wurde als primärer Eliminationsweg für alle Modellspuren-
stoffe in allen Anlagenkonfigurationen der biologische Abbau identifiziert. Die Sorpti-
on und der Austrag mit Klärschlamm trugen nur mäßig (maximal 5% der Zulauffracht) 
zur Entfernung der Modellspurenstoffe aus dem Abwasser bei. Die Verflüchtigung 
war mit weniger als 1% der Zulauffracht vernachlässigbar gering. Im Falle persisten-
ter hydrophober Spurenstoffe kann die Sorption jedoch eine primäre Bedeutung bei 
der Entfernung aus dem Abwasser erhalten. 
Bei dem Vergleich der Leistung einer konventionellen biologischen Stufe und eines 
Membranbioreaktors waren bezüglich der Elimination der Modellspurenstoffe keine 
ausgeprägten Unterschiede zu verzeichnen. Durch die Mikrofiltrationsmembran des 
halbtechnischen Membranbioreaktors wurde nur Nonylphenol zurückgehalten (<2% 
der Zulauffracht). Da die anderen Spurenstoffmoleküle von gleicher Größe die 
Membran passierten, kann der Rückhalt von Nonylphenol auf eine Sorption an das 
Membranmaterial zurückgeführt werden. Ein höheres Schlammalter hatte einen posi-
tiven Einfluss auf die Eliminationsleistung der Anlagen. 
Die durchgeführten Batchversuche mit radioaktiv markierten Spurenstoffen erlaubten 
eine nähere Charakterisierung des biochemischen Abbaus. Bei der Inkubation von 
Bisphenol A mit Faulschlamm unter methanogenen Bedingungen war kein Abbau 
dieser Substanz zu verzeichnen. Durch aerobe biochemische Prozesse im Be-
lebtschlamm aus den parallel untersuchten halbtechnischen Anlagen wurden die Mo-
leküle von Bisphenol A und 17α-Ethinylestradiol größtenteils zerstört. Hierbei wurden 
nach 9 Tagen Inkubation allerdings nur 10-20% der Spurenstoffmenge in Kohlendi-
oxid umgewandelt. Bis zu 50% der Ausgangssubstanz wurden zum Zellaufbau ver-
braucht bzw. verblieben im Schlamm als nicht extrahierbare Rückstände. Die übrige 
Radioaktivität lag in Form von Abbauprodukten und Resten der Ausgangssubstanz 
vor. 
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Die Batchversuche bestätigten, dass ein biologischer Abbau der untersuchten Mo-
dellspurenstoffe unter aeroben Bedingungen in den halbtechnischen Anlagen tat-
sächlich stattfinden konnte. Der Abbau der Modellspurenstoffe ist einer vollständigen 
Mineralisierung allerdings nicht gleich zu setzen, da Metaboliten mit unbekannten 
Eigenschaften und Wirkungen entstanden. Es besteht weiterhin ein großer For-
schungsbedarf zur Charakterisierung der Abbauprozesse und der Produkte des bio-
chemischen Abbaus organischer Spurenstoffe. 
Neben den Abbauversuchen wurden Laborversuche zur Schlammkonditionierung 
und –entwässerung mit radioaktiv markierten Modellspurenstoffen durchgeführt. 
Hierbei wurde eine Desorption des radioaktiv markierten Bisphenol A bei pH-
Werten >9,5 während der Schlammkonditionierung mit Eisen(III)Chlorid und Kalzi-
umhydroxid beobachtet. Eine Schlammkonditionierung mit pulverisiertem Braunkoh-
lenkoks trug dagegen zu einer vermehrten Sorption von Bisphenol A an den 
Schlamm bei. Die Versuchsergebnisse zeigten ein gewisses Potential zur Verbesse-
rung der Elimination organischer Spurenstoffe in mechanisch-biologischen Kläranla-
gen durch einen gezielten Einsatz verschiedener Konditionierungsmittel.  
Zur Beschreibung des Verhaltens organischer Spurenstoffe bei der Abwasser- und 
Schlammbehandlung wurde im Rahmen dieser Arbeit ein mathematisches Modell 
erstellt. Hierbei wurden sowohl die Ergebnisse der Untersuchungen im halbtechni-
schen Maßstab, als auch die Verteilungskoeffizienten für verschiedene Schlämme 
berücksichtigt, deren Bestimmung in Sorptionsversuchen mit radioaktiv markierten 
Modellspurenstoffen erfolgte. Es bedarf allerdings weiterer Untersuchungen, um die 
realen Konzentrationsänderungen im Zulauf und in den internen Kläranlagenströmen 
berücksichtigen zu können. 
Mit Hilfe des erstellten Modells konnte das Verhalten der Modellspurenstoffe in den 
genannten Anlagenkonfigurationen beschrieben werden. Außerdem wurde der Ein-
fluss der Nachschaltung eines Sandfilters im Ablauf einer konventionellen Kläranlage 
auf die Elimination der Modellspurenstoffe untersucht. Nach den Modellabschätzun-
gen ist eine konventionelle Belebungsanlage (KA) mit simultaner aerober Schlamm-
stabilisierung für die Entfernung biologisch abbaubarer Spurenstoffe aus dem Ab-
wasser sehr gut geeignet (Elimination von Nonylphenol, Bisphenol A, und 17β-
Estradiol aus dem Abwasser >98%). Eine Membranbelebungsanlage (MBA) mit si-
multaner aerober Schlammstabilisierung liefert eine vergleichbare Leistung. Bei den 
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Anlagen mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung wird mit Hilfe einer MBA 
eine bessere Elimination der Modellspurenstoffe aus dem Abwasser erreicht als in 
der konventionellen Anlage. Außerdem ist in der MBA ein deutlich kleinerer Spuren-
stoffaustrag mit dem Klärschlamm zu verzeichnen. Die Nachschaltung eines Sandfil-
ters hat keinen entscheidenden Einfluss auf die Spurenstoffelimination in einer KA. 
Bei allen Anlagenkonfigurationen werden bis zu 30% der Spurenstofffracht in der 
mechanischen Abwasserbehandlung zurückgehalten. Der größte Teil davon wird mit 
den Fetten und Ölen abgetrennt. In der konventionellen Anlage mit getrennter anae-
rober Schlammstabilisierung spielt die Primärschlammabtrennung bei der Elimination 
hydrophober Spurenstoffe eine bedeutende Rolle. Die Elimination der Spurenstoffe 
mit dem Siebgut (in Membranbelebungsanlagen) hat eine deutlich geringere Rele-
vanz, da die Siebgutmenge nur ein Fünftel der Primärschlammmenge beträgt. Da 
unter anaeroben Bedingungen kein Abbau von Nonylphenol, Bisphenol A und 17α-
Ethinylestradiol stattfindet, ist der Austrag dieser Modellspurenstoffe mit dem anae-
rob stabilisierten Klärschlamm mehrfach größer als mit dem simultan aerob stabili-
sierten Schlamm. Die Rückbelastung mit dem Prozesswasser ist in den Anlagenkon-
figurationen mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung auch entsprechend grö-
ßer als in den Anlagen mit simultaner aerober Schlammstabilisierung. Da 17β-
Estradiol sowohl unter aeroben als auch unter anaeroben Bedingungen abbaubar ist, 
hat die Art der Schlammbehandlung keinen großen Einfluss auf den Austrag von 
17β-Estradiol in die Umwelt. 
Die biologisch schlecht abbaubaren Verbindungen 17α-Ethinylestradiol und Carba-
mazepin werden in keiner der betrachteten Anlagenkonfigurationen ausreichend zu-
rückgehalten. Daher erfolgte eine Zusammenstellung möglicher Verbesserungsan-
sätze. Diese ließen sich in Optimierung bestehender und Nachschaltung zusätzlicher 
Behandlungsstufen unterscheiden. Es wurde auch berücksichtigt, dass sich bei der 
Kombination von Verbesserungsansätzen Synergien ergeben können. Abschließend 
wurden die vorgeschlagenen Maßnahmen nach ihren Leistungen bezüglich der Eli-
mination organischer Spurenstoffe bewertet. 
Zur Optimierung der Spurenstoffelimination in Membranbelebungsanlagen eignete 
sich besonders die Zugabe pulverisierter Aktivkohle in den Bioreaktor. Bei der An-
wendung dieser Maßnahme in konventionellen Anlagen ist allerdings eine zusätzli-
192 
che Trennstufe, beispielsweise ein Raumfilter, erforderlich, da die Aktivkohleteilchen 
in einem Nachklärbecken nur unvollständig abgetrennt werden können. Eine Ozoni-
sierung war als nachgeschaltete Verfahrensstufe zur Elimination der meisten organi-
schen Spurenstoffe gut geeignet. Sehr gute Ergebnisse sind bei der Zugabe pulveri-
sierter Aktivkohle ins gereinigte Abwasser mit anschließender Nanofiltration sowie 
bei der Ozonisierung des behandelten Abwassers mit nachgeschalteter Aktivkohlefilt-
ration zu erwarten. Bei der Nachschaltung weiterer Behandlungsstufen wird zuvor 
eine Filtration des Kläranlagenablaufes mit Hilfe eines Raumfilters oder einer Mikro-
filtrations- bzw. Ultrafiltrationsanlage zu einer weitgehenden Elimination suspendier-
ter Stoffe empfohlen. Da die bisherigen Erfahrungen mit der Verbesserung der Ent-
fernung organischer Spurenstoffe begrenzt sind, sollte die Leistung der vorgeschla-
genen Ertüchtigungsmaßnahmen bezüglich der Elimination gefährlicher Stoffe in wei-
teren Studien praktisch untersucht werden. 
Da derzeit keine rechtlichen Anforderungen an die Elimination der meisten organi-
schen Spurenstoffe gestellt werden, ist kurzfristig keine flächendeckende Nachrüs-
tung von Abwasserbehandlungsanlagen in Sicht. Derzeit wird die Spurenstoffprob-
lematik jedoch vermehrt diskutiert, und im Hinblick auf die EG-Wasserrahmen-
richtlinie sind in der Zukunft rechtliche Vorgaben zu erwarten. Sie könnten in Form 
von Gewässerzielwerten für Einzelstoffe oder für wirkungsbezogene Parameter ent-
stehen. Abhängig von den Zielen bzw. Anforderungen ist mit einem deutlichen finan-
ziellen Mehraufwand bei der Abwasserbehandlung zu rechnen. Die im Rahmen die-
ser Arbeit für verschiedene Anlagengrößen durchgeführten Wirtschaftlichkeits-
betrachtungen zeigen, dass die betrachteten Zusatzmaßnahmen zur Spurenstoffeli-
mination die Kosten der kommunalen Abwasserbehandlung um 23-104% (0,07-
0,58 €/m³) erhöhen würden. Am günstigsten waren hierbei die PAC-Zugabe in Bele-
bungsbecken (<5.000 E) und die Ozonisierung des Kläranlagenablaufes (>25.000 E). 
Alle bisherigen Aussagen bezogen sich auf die zentrale kommunale Abwasserent-
sorgung. Es besteht allerdings die Möglichkeit, einige stark belastete Abwasserströ-
me dezentral zu behandeln. Der Austrag persistenter Arzneimittel und Hormone in 
Gewässer könnte u. a. durch eine Urinabtrennung in Neubaugebieten eingeschränkt 
werden. Als weitere Schritte sind die gezielte Elimination organischer Spurenstoffe 
aus Industrieabwässern, Krankenhausabwässern und sonstigen hoch belasteten 
Abwasserströmen zu nennen. Zur Reduzierung der Häufigkeit der Mischwasserent-
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lastungen können, wie schon verschiedentlich praktiziert, die Abkopplung und die 
Versickerung des schwach belasteten Niederschlagswassers von Dachflächen erfol-
gen. Solche Maßnahmen können von einer Kommune durch entsprechende Ergän-
zungen in der Entwässerungssatzung unterstützt werden. 
Die durchgeführten Untersuchungen zeigen, dass die konventionelle mechanisch-
biologische Abwasserbehandlung zur Entfernung einiger organischer Spurenstoffe 
nicht ausreicht. Aus Sicht des Gewässerschutzes ist jedoch eine weitgehende Elimi-
nation organischer Spurenstoffe aus kommunalem Abwasser notwendig. Zur Entfer-
nung organischer Spurenstoffe geeignete Maßnahmen wurden im Rahmen dieser 
Arbeit vorgestellt. Sie können sich auf die vorhandenen oder künftigen Abwasserbe-
handlungsanlagen beziehen und auch bei der Abwasserentstehung eingesetzt wer-
den. Voraussetzung für die Durchführung entsprechender Maßnahmen sind aber 
rechtliche Anforderungen. 
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8 Anhang 
8.1 Umweltbelastung mit organischen Spurenstoffen 
8.1.1 Organische Spurenstoffe in Klärschlämmen und im Ablauf kommunaler Kläranlagen 
Tabelle 8.1: Industriechemikalien und Pestizide im Ablauf kommunaler Kläranlagen in Deutschland  
BG - obere Bestimmungsgrenze des Stoffes im Ablauf kommunaler Kläranlage; KA - konventionelle kommunale Belebungsanlage; 
n.b. - nicht bestimmt 
QN-Gew. - Qualitätsnormen zur Einstufung des Zustands des Gewässers sowie Qualitätsziele für Gewässer für 99 Stoffe der EG-Richtlinie 
76/464/EWG nach Verordnungen der Bundesländer (UBA, 2004). Vergleichswert: Jahresmittel (wird durch Median ersetzt, da die Daten in der 
Regel aus mehreren Probenahmestellen stammen).  
ZV-LAWA - Zielvorgaben der LAWA für organische Umweltchemikalien in Gewässern. A = Schutzgut "Aquatische Lebensgemeinschaften" (UBA, 
2004). Vergleichswert: 90-Perzentil. 
AA-EQS(A) - annual average environmental quality standard for inland waters (RL-EC/QS, 2004-Draft). Vergleichswert: Jahresmittel (Median, sie-
he oben). 
MAC-EQS(A) - maximum allowable concentration environmental quality standard for inland waters (RL-EC/QS, 2004-Draft). Vergleichswert: Max 
PNEC (A) - predicted no effect concentration for aquatic organisms. Vergleichswert: Max. 
Die überschrittenen Zielwerte sind hervorgehoben. 
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Quelle des Ziel-
wertes PNEC (A) 
1 Alkyl-phenol 4-iso-Nonylphenol BW 1998-99  0,05 0,571 1,0062 2,313   0,3 2,1 0,33 (EU-RA-NP, 2002) 
2 Alkyl-phenol 4-iso-Nonylphenol BW 2001 55 0,22 5,2  5,9   0,3 2,1 0,33 (EU-RA-NP, 2002) 
3 Alkyl-phenol 4-iso-Nonylphenol SN 2002-04  0,25 0,35 0,56 0,61   0,3 2,1 0,33 (EU-RA-NP, 2002) 
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Quelle des Ziel-
wertes PNEC (A) 
4 Alkyl-phenol NP (Nonylphenole) NW 2003 84-92 0,3 3,6     0,3 2,1 0,33 (EU-RA-NP, 2002) 
5 Alkyl-phenol NP (Nonylphenole) SN 2002-04  0,1 <BG 0,2 0,8   0,3 2,1 0,33 (EU-RA-NP, 2002) 
6 Alkyl-phenol 
NP1EC (Nonylphenol-
monoethoxycarboxylat) BW 1998-99  0,06 2,02 5,489 5,827     0,33 (ARCEM, 2003) 
7 Alkyl-phenol 
NP1EC (Nonylphenol-
monoethoxycarboxylat) BW 2001 0 0,29 10  11     0,33 (ARCEM, 2003) 
8 Alkyl-phenol 
NP1EC (Nonylphenol-
monoethoxycarboxylat) HE 2000  60 900 1616 1760     0,33 (ARCEM, 2003) 
9 Alkyl-phenol 
NP1EC (Nonylphenol-
monoethoxycarboxylat) HE 2002  0,04 0,16 0,42 0,54     0,33 (ARCEM, 2003) 
10 Alkyl-phenol 
NP1EC (Nonylphenol-
monoethoxycarboxylat) HE 2002  0,04 0,555 0,903 1,11     0,33 (ARCEM, 2003) 
11 Alkyl-phenol 
NP2EC (Nonylphenol-
diethoxycarboxylat) HE 2000  80 1820 2836 4740     0,33 (ARCEM, 2003) 
12 Alkyl-phenol 
NP2EC (Nonylphenol-
diethoxycarboxylat) HE 2002  0,06 0,12 0,374 0,39     0,33 (ARCEM, 2003) 
13 Alkyl-phenol 
NP2EC (Nonylphenol-
diethoxycarboxylat) HE 2002  0,06 0,575 1,653 1,86     0,33 (ARCEM, 2003) 
14 Alkyl-phenol 
NP2EO (Nonylphenol-
diethoxylat) BW 1998-99  0,04 0,265 3,512 4,294     0,33 (ARCEM, 2003) 
15 Alkyl-phenol 
NP2EO (Nonylphenol-
diethoxylat) BW 2001 90 0,4 4,5  6     0,33 (ARCEM, 2003) 
16 Alkyl-phenol 
NPEO (Nonylpheno-
lethoxylate mit einer 
oder zwei Ethoxygrup-
pen) 
SN 2002-04  1 <BG <BG 1,9     0,33 (ARCEM, 2003) 
208 
Pos. Gruppe
Industriechemikalien 
und Pestizide im KA-
Ablauf 
Bundesland 
E
l
i
m
.
 
i
n
 
K
A
 
%
 
B
G
,
 
µ
g
/
L
 
M
e
d
i
a
n
,
 
µ
g
/
L
 
9
0
-
P
e
r
z
.
,
 
µ
g
/
L
 
M
a
x
,
 
µ
g
/
L
 
Q
N
-
G
e
w
.
,
 
µ
g
/
L
 
Z
V
-
L
A
W
A
 
(
A
)
,
 
µ
g
/
L
 
A
A
-
E
Q
S
 
(
A
)
,
 
µ
g
/
L
 
M
A
C
-
E
Q
S
 
(
A
)
,
 
µ
g
/
L
 
P
N
E
C
 
(
A
)
,
 
µ
g
/
L
 
Quelle des Ziel-
wertes PNEC (A) 
17 Alkyl-phenol OP (Octylphenole) BW 1998-99  0,001 0,046 0,1117 0,128   0,06 0,13 0,1 (ARCEM, 2003) 
18 Alkyl-phenol OP (Octylphenole) BW 2001 38 0,03 <BG  0,88   0,06 0,13 0,1 (ARCEM, 2003) 
19 BPA Bisphenol A (BPA) HB 1999  2,005 <BG 0,1 0,19     0,1 (EU-RA-BPA, 2003) 
20 BPA Bisphenol A (BPA) BW 1998-99  0,0006 0,103 0,5308 1,044     0,1 (EU-RA-BPA, 2003) 
21 BPA Bisphenol A (BPA) BW 2001 88 0,025 0,12  1,59     0,1 (EU-RA-BPA, 2003) 
22 BPA Bisphenol A (BPA) HE 2000  0,05 0,08 0,286 0,37     0,1 (EU-RA-BPA, 2003) 
23 BPA Bisphenol A (BPA) SN 2002-04  0,025 0,24 1,6 2,5     0,1 (EU-RA-BPA, 2003) 
24 PAK Benzo-(a)-pyren SN 2002-04  0,1 <BG <BG 0,15 0,01  0,05 0,05   
25 Phthalat DEHP (Bis(2-ethylhexyl) phthalat) NW 2003 95-99 0,3 1,33     1,3    
26 Pestizid 2,4-D (2,4-Dichlor-phenoxyessigsäure) HE 2000  0,08 0,16 0,648 1,36 0,1 2     
27 Pestizid 2,4-DP (Dichlorprop) HE 1999  0,06 0,324 1,9436 13,46 0,1 10     
28 Pestizid 2,4-DP (Dichlorprop) HE 2000  0,06 0,96 2,152 8,88 0,1 10     
29 Pestizid 2,4-DP (Dichlorprop) HE 2000  0,06 0,4 2,418 4,76 0,1 10     
30 Pestizid Bentazon  HE 2000  0,06 0,16 1,228 19,68 0,1 70     
31 Pestizid Chloridazon NW 2003  0,3 3,15 8,45 18 0,1 10     
32 Pestizid Chloridazon (n) HE 2000  0,32 0,48 0,848 13,6 0,1 10     
33 Pestizid Chlorpyrofos HE 2000  0,08 <BG <BG 0,16   0,03 0,1   
34 Pestizid Chlortoluron HE 2000  0,06 <BG 0,412 0,42 0,4 0,4     
35 Pestizid Dimethoat HE 2000  0,16 <BG 0,392 0,44 0,1 0,2     
36 Pestizid Diuron HE 1999  0,1 0,341 0,9726 4,356  0,05 0,2 1,8   
37 Pestizid Diuron HE 2000  0,06 0,64 1,052 1,64  0,05 0,2 1,8   
38 Pestizid Diuron HE 2000  0,06 0,433 0,941 4,058  0,05 0,2 1,8   
39 Pestizid Diuron HE 2001  0,06 0,16 0,408 0,56  0,05 0,2 1,8   
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wertes PNEC (A) 
40 Pestizid Diuron HE 2002  0,05 <BG 0,254 0,31  0,05 0,2 1,8   
41 Pestizid Diuron HE 2002  0,06 0,09 0,158 0,82  0,05 0,2 1,8   
42 Pestizid Diuron HE 2003  0,06 <BG 0,14 0,3  0,05 0,2 1,8   
43 Pestizid Diuron NW 2003  0,3 1,2 2,65 8,1  0,05 0,2 1,8   
44 Pestizid Diuron RP 1997-2001  0,05 0,92 2,06 3,52  0,05 0,2 1,8   
45 Pestizid Isoproturon HE 1999  0,08 0,578 3,2772 32,99  0,3 0,3 1,3   
46 Pestizid Isoproturon HE 2000  0,06 0,32 0,96 1,82  0,3 0,3 1,3   
47 Pestizid Isoproturon HE 2000  0,06 0,905 3,9608 35,69  0,3 0,3 1,3   
48 Pestizid Isoproturon NW 2003  0,3 3,3 14 110  0,3 0,3 1,3   
49 Pestizid Isoproturon RP 1997-2001  0,05 <BG 0,35 0,59  0,3 0,3 1,3   
50 Pestizid MCPA  HE 2000  0,08 0,76 1,928 16,42 0,1 2     
51 Pestizid MCPA  HE 2000  0,08 0,24 1,1 4,84 0,1 2     
52 Pestizid MCPP (Mecoprop) HE 1999  0,08 0,336 1,5982 12,20 0,1 50     
53 Pestizid MCPP (Mecoprop) HE 2000  0,06 0,6 1,52 3,52 0,1 50     
54 Pestizid MCPP (Mecoprop) HE 2000  0,06 0,72 2,108 15 0,1 50     
55 Pestizid Metazachlor HE 2000  0,08 <BG 1,064 1,28 0,4 0,4     
56 Pestizid Metazachlor HE 2000  0,08 <BG 1,104 1,6 0,4 0,4     
57 Pestizid Parathion-methyl HE 2001  0,08 <BG 0,204 0,22 0,02 0,02     
58 Pestizid Pentachlorphenol  SN 2002-04  0,5 <BG 0,38 1,3 2  0,2 1   
59 Pestizid Simazin HE 1999  0,08 <BG 0,386 0,888  0,1 0,7 3,4   
60 Pestizid Simazin HE 2000  0,06 0,14 0,24 1,02  0,1 0,7 3,4   
61 Pestizid Simazin HE 2000  0,06 <BG 0,416 0,5  0,1 0,7 3,4   
62 Pestizid Simazin NW 2003  0,3 <BG <BG 10  0,1 0,7 3,4   
63 Pestizid Terbutylazin HE 2000  0,06 <BG 1,28 6,4 0,5 0,5     
64 Pestizid Tributylzinn-Kation SN 2002-04  0,01 <BG 0,03 0,034  0,0001 0,0001 0,002   
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Tabelle 8.2: Arzneimittel, Hormone sowie Phyto- und Mycoöstrogene im Ablauf kommunaler Kläranlagen in Deutschland 
PNEC (A) - predicted no effect concentration for aquatic organisms. Vergleichswert - Max 
Pos. Gruppe Arzneimittel und EDCs im KA-Ablauf Bundesland
Elim. in 
KA % BG 
Median, 
µg/L 
90-
Perz., 
µg/L 
Max, 
µg/L 
PNEC (A), 
µg/L Quelle des Zielwertes 
1 Arzneimittel Carbamazepin BRD 2000-01 33 0,05 0,92 3,5 22 17 (LUA-Brandenburg, 2002) 
2 Arzneimittel Carbamazepin NW 2001 7 0,02 0,87 25,54 34 17 (LUA-Brandenburg, 2002) 
3 Arzneimittel Carbamazepin SN 2002-04  0,1 2 4,3 25 17 (LUA-Brandenburg, 2002) 
4 Arzneimittel Ciprofloxacin BRD 2000-01 n.b. 0,05 <BG  0,144 0,018 (LUA-Brandenburg, 2002) 
5 Arzneimittel Clarithromycin BRD 2000-01 0 0,05 0,019 0,5 1,8 0,006 (LUA-Brandenburg, 2002) 
6 Arzneimittel Clarithromycin BY 2000-02  0,02 0,08 0,4 4,5 0,006 (LUA-Brandenburg, 2002) 
7 Arzneimittel Clarithromycin NW 2003 24-50  0,22   0,006 (LUA-Brandenburg, 2002) 
8 Arzneimittel Clofibrinsäure BRD 2000-01 0 0,05 0,158 0,513 3,29 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
9 Arzneimittel Clofibrinsäure HB 1999  0,01 <BG 0,1 0,28 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
10 Arzneimittel Clofibrinsäure HE 1999  0,08 0,194 0,4975 1,068 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
11 Arzneimittel Clofibrinsäure HE 2000  0,1 0,29 0,572 1,08 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
12 Arzneimittel Clofibrinsäure HE 2000  0,1 0,24 0,42 1,08 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
13 Arzneimittel Clofibrinsäure NW 2003 0-6  0,13   0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
14 Arzneimittel Clofibrinsäure RP 1996  0,05 0,76 0,872 0,9 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
15 Arzneimittel Clofibrinsäure SN 2002-04  0,05 0,18 0,39 0,73 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
16 Arzneimittel Clorfibrinsäure BW 2001  0,01   0,696 0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
17 Arzneimittel Propranolol BRD 2000-01 0 0,05 0,037 0,23 0,65 0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
18 Arzneimittel Propranolol BY 2000-02  0,02 0,12 0,45 0,8 0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
19 Arzneimittel Propranolol RP 1996  0,015 0,12 0,232 0,26 0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
20 EEQ 17-beta-Estradiol-Äquivalente (EEQ) BW 1998-99   0,0016 0,0078 0,0113 0,001 (ARCEM, 2003) 
21 EEQ 17-beta-Estradiol-Äquivalente (EEQ) BW 2000 88-95  0,0015  0,003 0,001 (ARCEM, 2003) 
22 EEQ 17-beta-Estradiol-Äquivalente (EEQ) BW 2001 78-94  0,0036  0,0069 0,001 (ARCEM, 2003) 
23 Hormon Estradiol (17-beta) (E2) BRD 2000-01 75 0,05 <BG 0,001 0,022 0,001 (ARCEM, 2003) 
24 Hormon Estradiol (17-beta) (E2) BW 1998-99  0,0012 0,0016 0,0056 0,0147 0,001 (ARCEM, 2003) 
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Pos. Gruppe Arzneimittel und EDCs im KA-Ablauf Bundesland
Elim. in 
KA % BG 
Median, 
µg/L 
90-
Perz., 
µg/L 
Max, 
µg/L 
PNEC (A), 
µg/L Quelle des Zielwertes 
25 Hormon Estradiol (17-beta) (E2) BW 2001 92 0,0012 <BG  0,0016 0,001 (ARCEM, 2003) 
26 Hormon Estradiol (17-beta) (E2) BW 2001 89 0,0012 0,0034  0,0052 0,001 (ARCEM, 2003) 
27 Hormon Estradiol (17-beta) (E2) BY 1997 30 0,00005 0,0007  0,004 0,001 (ARCEM, 2003) 
28 Hormon Estradiol (17-beta) (E2) RP 1996  0,001 <BG 0,002 0,002 0,001 (ARCEM, 2003) 
29 Hormon Estriol (E3) BW 2001 92 0,0032 0,002  0,0042 0,001 (ARCEM, 2003) 
30 Hormon Estriol (E3) BW 2001 94 0,0032 0,0079  0,0122 0,001 (ARCEM, 2003) 
31 Hormon Estron (E1) BRD 2000-01 92 0,05 <BG 0,021 0,165 0,003 (ARCEM, 2003) 
32 Hormon Estron (E1) BW 1998-99  0,0018 0,0031 0,019 0,0266 0,003 (ARCEM, 2003) 
33 Hormon Estron (E1) BW 2001 92 0,0018 0,011  0,0173 0,003 (ARCEM, 2003) 
34 Hormon Estron (E1) BW 2001 89 0,0018 0,031  0,0412 0,003 (ARCEM, 2003) 
35 Hormon Estron (E1) BY 1997 85 0,0001 0,0003  0,018 0,003 (ARCEM, 2003) 
36 Hormon Estron (E1) BY 1997 50 0,0001 0,003  0,13 0,003 (ARCEM, 2003) 
37 Hormon Estron (E1) NW 2003 n.b.  0,015   0,003 (ARCEM, 2003) 
38 Hormon Estron (E1) RP 1996  0,001 <BG 0,0063 0,007 0,003 (ARCEM, 2003) 
39 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) BRD 2000-01 n.b. 0,05 <BG <BG 0,009 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
40 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) BW 1998-99  0,0012 0,0004 0,0041 0,0122 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
41 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) BW 2001 87 0,0012 0,0054  0,0068 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
42 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) BW 2001 36 0,0012 0,018  0,0197 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
43 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) BY 1997 98 0,00005 0,0002  0,0006 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
44 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) BY 1997 88 0,00005 0,0005  0,004 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
45 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) NW 2003 n.b.  0,0069   1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
46 Hormon Ethinylestradiol (17-α) (EE2) RP 1996  0,001 0,02 0,0592 0,069 1E-4; 2E-7
(BLAC, 2003), (LUA-
Brandenburg, 2002) 
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Tabelle 8.3: Organische Spurenstoffe in Klärschlämmen aus der kommunalen Abwasserbehandlung in Deutschland 
BG - obere Bestimmungsgrenze des Stoffes; 
QZ -  Qualitätsziele für Stoffe der EG-Richtlinie 76/464/EWG (Schwebstoff) sowie Qualitätsnormen zur Einstufung des ökologischen Zustands des 
Gewässers nach Verordungen der Bundesländer (UBA, 2004). Vergleichswert: Jahresmittel; 
LV(L) - Grenzwerte für die landwirtschaftliche Klärschlammverwertung (Entwurf). Vergleichswert – Max. 
PNEC(S) - predicted no effect concentration for soil organisms. Vergleichswert – Max. 
 
Pos. Gruppe Spurenstoffe im Klär-schlamm B-Land 
BG, 
mg/kg
Median, 
mg/kg
90-
Perz., 
mg/kg 
Max, 
mg/kg
Ziel-
wert, 
mg/kg
Art des Ziel-
wertes Quelle des Zielwertes 
1 Alkylphenol 4-iso-Nonylphenol NW 2001 0,01 23 80 86 0,3 PNEC(S) (EU-RA-NP, 2002) 
       50 LV(L) (EU, 2000) 
2 Alkylphenol 4-iso-Nonylphenol NW 2001-02 0,01 5,1 44,2 650 0,3 PNEC(S) (EU-RA-NP, 2002) 
       50 LV(L) (EU, 2000) 
3 Alkylphenol p-Nonylphenole BW 2001 0,01 9,35  49,5 0,3 PNEC(S) (EU-RA-NP, 2002) 
       50 LV(L) (EU, 2000) 
4 Alkylphenol p-Nonylphenole  HE 2002 0,01 10,9 26,12 43 0,3 PNEC(S) (EU-RA-NP, 2002) 
       50 LV(L) (EU, 2000) 
5 Alkylphenol p-Nonylphenole  HE 2003 0,01 9,29 25,26 44,3 0,3 PNEC(S) (EU-RA-NP, 2002) 
       50 LV(L) (EU, 2000) 
9 Bisphenol Bisphenol A BW 2001 0,003 1,7  10 0,023 PNEC(S) (EU-RA-BPA, 2003) 
       0,0013 PNEC(S) (EU-RA-BPA, 2003) 
11 Bisphenol Bisphenol A NW 2001-02 0,035 <BG 0,44 4,9 0,023 PNEC(S) (EU-RA-BPA, 2003) 
       0,0013 PNEC(S) (EU-RA-BPA, 2003) 
12 HKW 1,4-Dichlorbenzol NW 2001-02 0,01 <BG 0,13 0,68 0,096 PNEC(S) (EU-RA-1,4-DCB, 2004) 
13 HKW AOX NW 2001-02 1 190 340 1000 500 LV(L) (EU, 2000) 
14 HKW PCDD/F Int-TEQ NW 2001-02 0,00001 1,1E-05 2,2E-05 1,1E-04 0,0001 LV(L) (EU, 2000) 
15 HKW Tetrachlorethen NW 2001-02 0,001 <BG <BG 0,46 0,01 PNEC(S) (EU-RA-TCE, 2001) 
16 Moschus-verbindung AHTN: Tonalid HE 2000 0,01 4,21 5,393 6,095 0,32 PNEC(S) (OSPAR, 2000) 
17 Moschus- AHTN: Tonalid NW 2001-02 0,006 2,3 4,9 7 0,32 PNEC(S) (OSPAR, 2000) 
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Pos. Gruppe Spurenstoffe im Klär-schlamm B-Land 
BG, 
mg/kg
Median, 
mg/kg
90-
Perz., 
mg/kg 
Max, 
mg/kg
Ziel-
wert, 
mg/kg
Art des Ziel-
wertes Quelle des Zielwertes 
verbindung 
18 Moschus-verbindung HHCB: Galaxolid HE 2000 0,01 6,746 8,213 8,551 0,32 PNEC(S) (OSPAR, 2000) 
19 Moschus-verbindung HHCB: Galaxolid NW 2001-02 0,005 4,7 11,8 15 0,32 PNEC(S) (OSPAR, 2000) 
20 PAK Summe nach EPA  exkl. BG [b] HE 2003 0,05 4,96 8,36 10,4 6 LV(L) (EU, 2000) 
21 PAK Summe nach EPA inkl. BG [c] HE 2003 0,05 4,96 8,36 10,4 6 LV(L) (EU, 2000) 
22 PAK Summe PAK NW 1996-00 0,05 7,06   6 LV(L) (EU, 2000) 
23 PCB PCB 138 HE 2002 0,0004 0,0271 0,0487 0,0643 0,02 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
24 PCB PCB 153 HE 2002 0,0004 0,0296 0,0499 0,0602 0,02 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
25 PCB PCB 180 HE 2002 0,0004 0,0203 0,0454 0,0547 0,02 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
26 PCB Summe 6 PCB NW 2001-02 0,01 0,076 0,17 0,41 0,02 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
       0,8 LV(L) (EU, 2000) 
27 Phthalat Di-(2-ethylhexyl)phtalat NW 2001 0,02 77   13 PNEC(S) (EU-RA-DEHP, 2001) 
       100 LV(L) (EU, 2000) 
28 Phthalat Di-(2-ethylhexyl)phtalat NW 2001-02 0,06 22 57,5 110 13 PNEC(S) (EU-RA-DEHP, 2001) 
       100 LV(L) (EU, 2000) 
29 Phthalat Dibutylphthalat NW 2001-02  <BG 1 4,3 2 PNEC(S) (EU-RA-DBP, 2004) 
30 Tensid LAS NW 2001  5100   4,6 PNEC(S) (HERA-LAS, 2004) 
       2600 LV(L) (EU, 2000) 
31 Tensid LAS NW 2001-02 400 1150 4000 8100 4,6 PNEC(S) (HERA-LAS, 2004) 
     2600 LV(L) (EU, 2000) 
32 Pestizid Dibutylzinn (DBT) HE 2002 0,003 0,14 0,348 0,909 0,1 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
33 Pestizid Dibutylzinn (DBT) HE 2003 0,005 0,193 0,353 0,505 0,1 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
34 Pestizid Dibutylzinn (DBT) NW 2001  0,379   0,1 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
35 Pestizid Dibutylzinn (DBT) NW 2001-02 0,005 0,13 0,35 4,8 0,1 QZ-Schwebstoff (UBA, 2004) 
36 EEQ Estradiol-Äquivalent  BW 1998  0,0052 0,024 0,037    
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Pos. Gruppe Spurenstoffe im Klär-schlamm B-Land 
BG, 
mg/kg
Median, 
mg/kg
90-
Perz., 
mg/kg 
Max, 
mg/kg
Ziel-
wert, 
mg/kg
Art des Ziel-
wertes Quelle des Zielwertes 
37 EEQ Estradiol-Äquivalent  BW 1999  0,0032 0,0086 0,0151    
38 Hormon Estradiol (17-β) BRD 96-00  0,011 0,015 0,015    
39 Hormon Estradiol (17-β) NRW 01-02 0,01 <BG <BG <BG    
40 Hormon Estradiol (17-valerat) BRD 96-00 0,002 <BG <BG <BG    
41 Hormon Estron BRD 96-00  0,018 0,021 0,021    
42 Hormon Estron NW 2001-02 0,01 <BG <BG <BG    
43 Hormon Ethinylestradiol (17-α) BRD 96-00 0,005 <BG 0,004 0,004    
44 Hormon Ethinylestradiol (17-α) NW 2001-02 0,01 <BG <BG <BG    
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8.1.2 Organische Spurenstoffe in deutschen Oberflächengewässern 
Tabelle 8.4: Organische Spurenstoffe in deutschen Oberflächengewässern 
BG - obere Bestimmungsgrenze des Stoffes. 
QZ-Gew. -  Qualitätsziele für Gewässer für 99 Stoffe der EG-Richtlinie 76/464/EWG sowie Qualitätsnormen zur Einstufung des ökologischen Zu-
stands des Gewässers nach Verordungen der Bundesländer (UBA, 2004). Vergleichswert: Jahresmittel (wird durch Median ersetzt, da die Daten 
in der Regel aus mehreren Probenahmestellen stammen). 
ZV-LAWA - Zielvorgaben der LAWA für organische Umweltchemikalien in Gewässern. A = Schutzgut "Aquatische Lebensgemeinschaften"; T = 
Schutzgut "Trinkwasserversorgung" (UBA, 2004). Vergleichswert: 90-Perzentil. 
AA-EQS(A) - annual average environmental quality standard for inland waters (RL-EC/QS, 2004-Draft). Vergleichswert: Jahresmittel (Median, sie-
he oben). 
MAC-EQS(A) - maximum allowable concentration environmental quality standard for inland waters (RL-EC/QS, 2004-Draft). Vergleichswert: Max 
MAC-EQS(T) - maximum allowable concentration environmental quality standard for inland waters used for drinking water abstraction (RL-EC/QS, 
2004-Draft). Vergleichswert: Max. 
PNEC (A) - predicted no effect concentration for aquatic organisms. Vergleichswert – Max. 
 
Pos. Gruppe Spuirenstoffe in Gewässern Quelle 
E
i
n
h
e
i
t
 
B
G
 
M
e
d
i
a
n
 
9
0
-
P
e
r
z
.
 
M
a
x
 
Q
Z
-
G
e
w
 
Z
V
-
L
A
W
A
 
(
A
)
 
Z
V
-
L
A
W
A
 
(
T
)
 
A
A
-
E
Q
S
 
(
A
)
 
M
A
C
-
E
Q
S
 
(
A
)
 
M
A
C
-
E
Q
S
 
(
T
)
 
P
N
E
C
 
(
A
)
 
Quelle des PNEC-
Wertes 
1 Alkylphenol 4-NP (4-iso-Nonylphenol) BY 2001 µg/kg  86  525         
2 Alkylphenol 4-NP (4-iso-Nonylphenol) BW 2000-01 µg/L 0,01 <BG  0,11    0,3 2,1  0,33 (EU-RA-NP, 2002) 
3 Arzneimittel Ciprofloxacin BRD 2000-01 µg/L 0,05 <BG  0,028  0,018 (LUA-Brandenburg, 2002) 
4 Arzneimittel Clarithromycin BY 2000-02 µg/L 0,02 <BG 0,03 0,07  0,006 (LUA-Brandenburg, 2002) 
5 Arzneimittel Clarithromycin BRD 2000-01 µg/L 0,05 <BG 0,014 0,95  0,006 (LUA-Brandenburg, 2002) 
6 Arzneimittel Clarithromycin BW 2000-01 µg/L 0,01 0,031  0,98  0,006 (LUA-Brandenburg, 2002) 
7 Arzneimittel Clofibrinsäure BRD 2000-01 µg/L 0,05 <BG 0,044 0,185  0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
8 Arzneimittel Clofibrinsäure BW 2000-01 µg/L 0,01 0,127  1,1  0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
9 Arzneimittel Clofibrinsäure BW 2001 µg/L 0,01 <BG  0,346  0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
10 Arzneimittel Clofibrinsäure RP 1996 µg/L 0,005 0,27 0,486 0,54  0,1 (LUA-Brandenburg, 2002) 
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Quelle des PNEC-
Wertes 
11 Arzneimittel Propranolol BY 2000-02 µg/L 0,02 <BG 0,03 0,04  0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
12 Arzneimittel Propranolol BRD 2000-01 µg/L 0,05 <BG <BG 0,22  0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
13 Arzneimittel Propranolol BW 2000-01 µg/L 0,01 0,011  0,081  0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
14 Arzneimittel Propranolol RP 1996 µg/L 0,003 0,061 0,07 0,072  0,108 (LUA-Brandenburg, 2002) 
15 Bisphenol Bisphenol A BW 2000-01 µg/L 0,01 0,028  0,15       0,1 (EU-RA-BPA, 2003) 
16 HKW Trichlormethan BY 2001 µg/l 0,01 <BG  0,25 12 0,8 1 12 270 100   
17 HKW Trichlormethan BY 2003 µg/l  <BG <BG <BG 12 0,8 1 12 270 100   
18 HKW Trichlormethan BY 2003 µg/l 0.01 <BG 2,79 7,9 12 0,8 1 12 270 100   
19 Hormon Estradiol  (17-beta) BY 1997 µg/L 0,00005 0,0001  0,0007  0,001 (ARCEM, 2003) 
20 Hormon Estradiol  (17-beta) BY 1997 µg/L 0,00005 <BG  0,0025  0,001 (ARCEM, 2003) 
21 Hormon Estriol  BRD 2000-01 µg/L 0,05 <BG  0,1  0,001 (ARCEM, 2003) 
22 Hormon Estron  BY 1997 µg/L 0,05 0,0004  0,006  0,003 (ARCEM, 2003) 
23 Hormon Estron  BY 1997 µg/L 0,00005 <BG  0,0045  0,003 (ARCEM, 2003) 
24 Hormon Ethinylestradiol (17-alpha) BY 1997 µg/L 0,05 <BG  0,002  
1E-4; 
2E-7
(BLAC, 2003), 
(LUA-Brandenburg, 2002) 
25 Hormon Ethinylestradiol (17-alpha) BY 1997 µg/L 0,00005 <BG  0,0002  
1E-4; 
2E-7
(BLAC, 2003),  
(LUA-Brandenburg, 2002) 
26 Hormon Ethinylestradiol (17-alpha) RP 1996 µg/L 0,001 0,002
0,002
8 0,003  
1E-4; 
2E-7
(BLAC, 2003),  
(LUA-Brandenburg, 2002) 
27 PAK Benzo-a-pyren BY 2001 µg/kg  67  305         
28 PAK Benzo-a-pyren BY 2003 µg/l 0,002 <BG 0,008 0,037 0,01   0,05 0,05 0,01   
29 Pestizid Alachlor N 1994-2001 µg/l 0,05   1,2    0,3 0,7 0,1   
30 Pestizid Atrazin BY 2001 µg/L 0,01 0,03  0,12   0,1 0,6 2,9 0,1   
31 Pestizid Atrazin N 1994-2001 µg/l 0,05   0,6   0,1 0,6 2,9 0,1   
32 Pestizid Atrazin NRW 2003 µg/l 0,02 <BG 0,7 0,86   0,1 0,6 2,9 0,1   
33 Pestizid Atrazin RP 2000-02 µg/l 0,05 0,03 1,40 1,80   0,1 0,6 2,9 0,1   
34 Pestizid Bentazon BY 2003 µg/l 0,02 <BG 0,158 0,37 0,1 70 0,1   
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Quelle des PNEC-
Wertes 
35 Pestizid Bentazon RP 2000-02 µg/l 0,05 <BG 0,88 1,80 0,1 70 0,1   
36 Pestizid Chloridazon NRW 2003 µg/l 0,01 <BG 8,56 30 0,1 10 0,1      
37 Pestizid Dioctylzinn BY 2003 µg/l 0,001 <BG <BG 0,004    0,0001 0,002   
38 Pestizid Diuron BY 2001 µg/L 0,02 <BG  0,15  0,05 0,1 0,2 1,8 0,1  
39 Pestizid Diuron BY 2003 µg/l 0,03 <BG <BG 0,05  0,05 0,1 0,2 1,8 0,1  
40 Pestizid Diuron N 1994-2001 µg/l 0,05   1,3  0,05 0,1 0,2 1,8 0,1  
41 Pestizid Diuron NRW 2003 µg/l 0,1 <BG 1,94 2,7  0,05 0,1 0,2 1,8 0,1  
42 Pestizid Diuron RP 2000-02 µg/l 0,05 <BG 0,44 0,8  0,05 0,1 0,2 1,8 0,1  
43 Pestizid HCH (delta) N 1994-2001 µg/l 0,0001   0,3 0,05 0,3 0,1 0,02 0,04   
44 Pestizid Isoproturon N 1994-2001 µg/l 0,05   0,91  0,3 0,1 0,3 1,3 0,1  
45 Pestizid Isoproturon NRW 2003 µg/l 0,1 0,18 4,72 34  0,3 0,1 0,3 1,3 0,1  
46 Pestizid Monobutylzinn BY 2003 µg/l 0,001 0,003 0,008 0,026    0,0001 0,002  
47 Pestizid Monooctylzinn BY 2003 µg/kg 1 <BG 9,7 20,3       
48 Pestizid Monooctylzinn BY 2003 µg/l 0,001 <BG <BG 0,003    0,0001 0,002  
49 Pestizid Pentach-lorphenol BY 2001 µg/L 0,15 <BG <BG 0,25 2   0,2 1 0,1  
50 Pestizid Pentach-lorphenol N 1994-2001 µg/l 0,05   0,2 2   0,2 1 0,1  
51 Pestizid Simazin N 1994-2001 µg/l 0,05   0,2  0,1 0,1 0,7 3,4 0,1  
52 Pestizid Simazin NRW 2003 µg/l 0,03 <BG <BG 2,2  0,1 0,1 0,7 3,4 0,1  
53 Pestizid Terbutylazin BY 2003 µg/l 0,02 <BG 0,187 0,25 0,5 0,5 0,1     
54 Pestizid Tributylzinn BY 2003 µg/kg 1 <BG 8,6 74,9  2      
55 Pestizid Tributylzinn BY 2003 µg/l 0,001 <BG 0,002 0,003  1E-4 0,1 1E-4 0,002   
56 Pestizid Tributylzinn-Kation BY 2001 µg/kg  7,3  58  2      
57 Pestizid Trifluralin N 1994-2001 µg/l 0,05   1,8  0,03 0,1 0,03 1 0,1  
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8.2 Chemisch-physikalische Eigenschaften der Modellspurenstoffe 
Tabelle 8.5: Chemisch-physikalische Eigenschaften der Modellspurenstoffe 
17α-Ethinylestradiol 
(EE2) Modellspurenstoff Bisphenol A (BPA) Nonylphenol (NP) 17β-Estradiol (E2) 
(17α)-19-norpregna-
1,3,5(10)-trien-20-yne-
3,17-diol 
2,2-Bis- 
(4-hydroxyphenyl)propan 
4-Nonylphenol verzweigt 
(Isomerengemisch) 
17ß-Estra-1,3,5(10)-trien-
3,17-diol IUPAC-Name 
CAS-Nr. 80-05-7 84852-15-3 50-28-2 57-63-6 
Summenformel C15H16O2 C14H22O C18H24O2 C20H24O2
 
Strukturformel 
C H 3
C H 3
OH O H
 
H
19
C
9 O H
 
C H
3
O H
OH
C H
3
O H
H
HH
H
OH
HH
 
Molmasse M, g/mol 228,3 220,3 272,4 296,4 
Wasserlöslichkeit 
(20°C) C, mg/L 
300  
(Cousins et al., 2002) 
6 
(EUR20387/EN, 2002) 
13 
(Tabak et al., 1981); 
4,8 
(Tabak et al., 1981); 
Oktanol-Wasser-
Verteilungskoef-
fizient log K
3,4  
(Cousins et al., 2002) 
4,48 
(EUR20387/EN, 2002) 
3,94  
(Lai et al., 2000) 
4,15  
(Lai et al., 2000)   OW
Organischer Koh-
lenstoff-Wasser-
Verteilungskoef-
fizient log K
2,5; 3,2  
(Staples et al., 1998) 
4,0 
(Höllrigl-Rosta et al., 2003) 
3,5  
(Lai et al., 2000) 
3,8 
(Lai et al., 2000) 
OC
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Modellspurenstoff Bisphenol A (BPA) Nonylphenol (NP) 17β-Estradiol (E2) 17α-Ethinylestradiol (EE2) 
Logarithmus der 
Säurekonstante pKs
10,3  
(ARCEM, 2003) 
10 
(EUR20387/EN, 2002) 
10,4  
(EUR20387/EN, 2002) 
10,5-10,7  
(ARCEM, 2003) 
Dampfdruck P 
(25°C), Pa  
5,3∗10-6 
(Cousins et al., 2002) 
0,3 
(EUR20387/EN, 2002) 
3∗10-8 
(Schweinfurth et al., 1996);
6∗10-9  
(Schweinfurth et al., 1996) 
Henry Konstante 
(25°C) Kh, 
Pa∗m³∗mol-1
4,3∗10-6 
(Cousins et al., 2002) 
11,02 
(EUR20387/EN, 2002) 
6,3∗10-7  
(berechnet nach 2.2.3) 
3,7∗10-7  
(berechnet nach 2.2.3) 
Luft-Wasser-
Verteilungskoef-
fizient Kair, m³/m³  
1,74∗10-9  
(berechnet nach 2.2.3) 
4,45∗10-3 
(berechnet nach 2.2.3) 
2,5∗10-10  
(berechnet nach 2.2.3) 
1,5∗10-10  
(berechnet nach 2.2.3) 
biologischer Abbau 
unter aeroben Be-
dingungen 
„readily biodegradable“: 
81 – 93% abgebaut zu 
CO2 nach 28 d Inkubation 
mit Belebtschlamm 
(Staples et al., 1998). 
„inhärent abbaubar“: 
 Batchversuche mit adap-
tierten Belebtschlamm:  
78% abgebaut in 40 d 
 (EUR20387/EN, 2002) 
Sehr gut abbaubar:  
3 h nach dem Kontakt mit 
Belebtschlamm >99% eli-
miniert (zu Estron abge-
baut) 
(Ternes et al., 1999). 
Abbaubar nur mit adaptier-
ten Inoculum: 
Kein Abbau  
(Ternes et al., 1999).  
90% Elimination nach 48 h 
Inkubation mit adaptierten 
Belebtschlamm  
(Joss et al., 2004) 
biologischer Abbau 
unter anaeroben 
Bedingungen 
kein Abbau  
im Flusssediment 
(Voordeckers et al., 2002),
Zunahme der BPA-Kon-
zentration im Faulbehälter 
(Bilitewski et al., 2002), 
(Gehring et al., 2002)  
kein Abbau  
(Ejlertsson et al., 1999), 
(Marcomini et al., 1991), 
(Tschui und Brunner, 
1985) 
Schneller Umsatz zu 
Estron 
(Joss et al., 2004) 
Kein Abbau  
(Joss et al., 2004),  
(Filipov et al., 2002) 
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Tabelle 8.6: Dampfdruck, Henry-Konstante und Luft-Wasser-Verteilungskoef-
fizient von 4-Nonylphenol (Isomerengemisch) bei verschiedenen 
Temperaturen 
T, °C *log P P, Pa **Kh, Pa∗m³/mol **Kair, m³/m³ 
5 -4,47230216 0,034 1,24 0,000535 
10 -4,24929329 0,056 2,07 0,000879 
12 -4,1622807 0,069 2,53 0,001066 
12,3 -4,14933403 0,071 2,60 0,001098 
13,1 -4,11494233 0,077 2,82 0,001185 
15 -4,03402778 0,092 3,39 0,001418 
18,1 -3,90427688 0,125 4,58 0,001891 
20 -3,82610922 0,149 5,48 0,002249 
22,4 -3,7288084 0,187 6,86 0,002791 
25 -3,62516779 0,237 8,70 0,003513 
30 -3,43085809 0,371 13,61 0,005404 
35 -3,24285714 0,572 20,99 0,008197 
37 -3,16935484 0,677 24,86 0,009646 
40 -3,06086262 0,869 31,92 0,012264 
45 -2,88459119 1,304 47,89 0,018115 
 
*log P = -3509/ (273+T) + 8,14 (EU-RA-NP, 2002) 
**Kh und Kair wurden mit Hilfe von Gleichungen aus Kapitel 2.2.2 ermittelt. 
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8.3 Messwerte zu den durchgeführten Versuchen 
8.3.1 Verhalten der Modellspurenstoffe in den Versuchsanlagen 
Tabelle 8.7: Konzentrationen der Modellspurenstoffe im Überschussschlamm 
sowie in Zu- und Ablauf der konventionellen Pilotanlage bei einem 
Schlammalter von 12 Tagen 
KA, Schlammalter 12 d NP BPA E2 EE2 
Zulauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 375,7 412,9 670,0 194,0 
Tag 2 244,9 262,3 697,0 187,0 
Tag 3 369,1 248,9 660,0 190,0 
Tag 4 420,4 401,2 677,0 179,0 
Tag 5 n.a.  n.a.  652,0 203,0 
Mittelwert Zulauf 352,5 331,3 671,2 190,6 
Standardabweichung 75,3 87,7 17,3 8,8 
Standardabweichung, % 21,4% 26,5% 2,6% 4,6% 
Ablauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 28,2 128,2 247 79,9 
Tag 2 32,8 197,2 232 84 
Tag 3 32 149,1 204 87,2 
Tag 4 44 91,1 149 92 
Tag 5 17,8 71,5 137 95 
Mittelwert Ablauf 31,0 127,4 193,8 87,6 
Standardabweichung 9,4 49,5 49,1 6,1 
Standardabweichung, % 30,4% 38,8% 25,3% 6,9% 
Belebtschlamm µg/g µg/g µg/g µg/g 
Tag 1 n.a.  n.a.  - - 
Tag 2 100,7 12,7 - - 
Tag 3 154,9 23,6 - - 
Tag 4 67,9 16 - - 
Tag 5 61,1 15,5 - - 
Mittelwert Belebtschlamm 96,2 17,0 - - 
Standardabweichung 42,8 4,7 - - 
Standardabweichung, % 44,5% 27,5% - - 
n.a.- nicht auswertbar 
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Tabelle 8.8: Konzentrationen der Modellspurenstoffe im Überschussschlamm 
sowie in Zu- und Ablauf des Membranbioreaktors bei einem 
Schlammalter von 12 Tagen 
MBR, Schlammalter 12 d NP BPA E2 EE2 
Zulauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 375,7 412,9 670,0 194,0 
Tag 2 244,9 262,3 697,0 187,0 
Tag 3 369,1 248,9 660,0 190,0 
Tag 4 420,4 401,2 677,0 179,0 
Tag 5 n.a.  n.a.  652,0 203,0 
Mittelwert Zulauf 352,5 331,3 671,2 190,6 
Standardabweichung 75,3 87,7 17,3 8,8 
Standardabweichung, % 21,4% 26,5% 2,6% 4,6% 
Ablauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 16,1 11,3 6 77,7 
Tag 2 21 6,9 6,4 85,1 
Tag 3 11,4 5,1 6 84,7 
Tag 4 21,7 5 5 85,5 
Tag 5 16,7 1,1 5 87,4 
Mittelwert Ablauf 17,4 5,9 5,7 84,1 
Standardabweichung 4,2 3,7 0,6 3,7 
Standardabweichung, % 24,0% 62,9% 11,3% 4,4% 
Belebtschlamm µg/g µg/g µg/g µg/g 
Tag 1 65,2 2,8 - - 
Tag 2 75 1,4 - - 
Tag 3 14,2 1,1 - - 
Tag 4 73,8 1,2 - - 
Tag 5 n.a.  2,1 - - 
Mittelwert Belebtschlamm 57,1 1,7 - - 
Standardabweichung 28,9 0,7 - - 
Standardabweichung, % 50,7% 41,8% - - 
Überstand des Schlammes µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 25,4 8,6 <5 71,3 
Tag 2 18,4 5,4 <5 75,0 
Tag 3 n.a.  n.a.  <5 82,0 
Tag 4 26,8 2,7 <5 87,9 
Tag 5 28,7 7,5 <5 85,6 
Mittelwert Überstand 24,8 6,1 <5 80,4 
Standardabweichung 4,5 2,6 - 7,0 
Standardabweichung, % 18,1% 42,9% - 8,8% 
n.a.- nicht auswertbar 
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Tabelle 8.9: Konzentrationen der Modellspurenstoffe im Überschussschlamm 
sowie in Zu- und Ablauf der konventionellen Pilotanlage bei einem 
Schlammalter von 12 Tagen 
KA, Schlammalter 25 d NP BPA E2 EE2 
Zulauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 295,4 250,5 500 100 
Tag 2 - - - - 
Tag 3 n.a. n.a. n.a. n.a. 
Tag 4 - - - - 
Tag 5 185,2 200,2 455 80 
Mittelwert Zulauf 240,3 225,4 477,5 90,0 
Standardabweichung 77,9 35,6 31,8 14,1 
Standardabweichung, % 32,4% 15,8% 6,7% 15,7% 
Ablauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 5,2 2,5 9 18 
Tag 2 2,5 2,5 n.a. 20 
Tag 3 2,5 2,5 13,5 22 
Tag 4 2,5 2,5 10 18 
Tag 5 7,3 2,4 n.a. 17 
Tag 6 2,5 2,5 22,4 17 
Mittelwert Ablauf 3,8 2,5 13,7 18,7 
Standardabweichung 2,0 0,0 6,1 2,0 
Standardabweichung, % 54,6% 1,6% 44,4% 10,5% 
Belebtschlamm µg/g µg/g µg/g µg/g 
Tag 1 20,1 1,2 - - 
Tag 2 6 1 - - 
Tag 3 16,3 1,2 - - 
Tag 4 13,8 1,3 - - 
Tag 5 1 1,4 - - 
Tag 6 4,5 1 - - 
Mittelwert Belebtschlamm 10,3 1,2 - - 
Standardabweichung 7,5 0,2 - - 
Standardabweichung, % 73,1% 13,5% - - 
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Tabelle 8.10: Konzentrationen der Modellspurenstoffe im Überschuss-
schlamm sowie in Zu- und Ablauf des Membranbioreaktors 
bei einem Schlammalter von 25 Tagen 
MBR, Schlammalter 25 d NP BPA E2 EE2 
Zulauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 217,8 287,1 450 89,0 
Tag 2 - - - - 
Tag 3 205 231 430 84,0 
Tag 4 - - - - 
Tag 5 150,4 180,1 320 91,0 
Mittelwert Zulauf 191,1 232,7 400,0 88,0 
Standardabweichung 35,8 53,5 70,0 3,6 
Standardabweichung, % 18,7% 23,0% 17,5% 4,1% 
Ablauf µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 2,1 3,6 <5 26,0 
Tag 2 n.a. 2,8 <5 27,8 
Tag 3 <1 4,1 <5 30,0 
Tag 4 <1 1,4 <5 28,7 
Tag 5 n.a. n.a. <5 29,0 
Mittelwert Ablauf 1,4 3,0 <5 28,3 
Standardabweichung - 1,2 - 1,5 
Standardabweichung, % - 39,6% - 5,3% 
Belebtschlamm µg/g µg/g µg/g µg/g 
Tag 1 10,5 < 1 - - 
Tag 2 13,9 < 1 - - 
Tag 3 14,4 < 1 - - 
Tag 4 n.a. n.a. - - 
Tag 5 15,0 < 1 - - 
Mittelwert Belebtschlamm 13,5 1,0 - - 
Standardabweichung 2,0 - - - 
Standardabweichung, % 15,0% - - - 
Überstand des Schlammes µg/L µg/L µg/L µg/L 
Tag 1 n.a. 1,7 <5 21,0 
Tag 2 3,8 4,8 <5 26,0 
Tag 3 n.a. 1,5 <5 29,0 
Tag 4 n.a. 2,6 <5 30,0 
Tag 5 n.a. 3 <5 26,0 
Mittelwert Überstand 3,8 2,7 <5 26,4 
Standardabweichung - 1,3 - 3,5 
Standardabweichung, % - 48,5% - 13,3% 
n.a.- nicht auswertbar 
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Tabelle 8.11: Bilanzen der Modellspurenstoffe in der konventionellen Pilotanlage bei einem Schlammalter von 12 Tagen 
Spurenstoffkonzentration Fracht des Spurenstoffes KA,  
tTS = 12 d, tR=0,804 d 
Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser gesamt Feststoff Wasser gesamt 
NP  L/d g/L gTS/d L/kg; L/L; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 1.244,0 0,139 172,9  352,50   438,51   100,0% 
biologischer Abbau Bb    5,43       86,5% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0,001185    1,65   0,4% 
Überschussschlamm Sb 83,0 2,400 199,2 3308,6  96,20 29,08 21,58 19,16 2,41 4,9% 
Ablauf biologische Stufe Wb 1.161,0 0,020 23,2 3308,6 31,00 96,20 29,08 35,99 2,23 33,76 8,2% 
Elimination aus Abwasser TE    91,8% 
BPA             
Zulauf biologische Stufe Wzb 1.244,0 0,139 172,9  331,30   412,14   100,0% 
biologischer Abbau Bb    0,82       60,7% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 83,0 2,400 199,2 133,8 167,86 17,00 127,06 13,93 3,39 10,55 3,4% 
Ablauf biologische Stufe Wb 1.161,0 0,020 23,2 133,8 127,40 17,00 127,06 147,91 0,39 147,52 35,9% 
Elimination aus Abwasser TE    64,1% 
E2             
Zulauf biologische Stufe Wzb 1.244,0 0,139 172,9  190,00   236,36   100,0% 
biologischer Abbau Bb    19,15       97,2% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 83,0 2,400 199,2 269,0 8,24 1,35 5,00 0,68 0,27 0,42 0,3% 
Ablauf biologische Stufe Wb 1.161,0 0,020 23,2 269,0 5,03 1,35 5,00 5,84 0,03 5,81 2,5% 
Elimination aus Abwasser TE    97,5% 
EE2             
Zulauf biologische Stufe Wzb 1.244,0 0,139 172,9 213,8 196,68 40,84 191,00 244,67 7,06 237,60 100,0% 
biologischer Abbau Bb    0,62       53,3% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 83,0 2,400 199,2 269,0 144,36 23,65 87,60 11,98 4,71 7,27 4,9% 
Ablauf biologische Stufe Wb 1.161,0 0,020 23,2 269,0 88,07 23,65 87,60 102,25 0,55 101,70 41,8% 
Elimination aus Abwasser TE    58,2% 
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Tabelle 8.12: Bilanzen der Modellspurenstoffe in dem Membranbioreaktor bei einem Schlammalter von 12 Tagen 
Spurenstoffkonzentration Fracht des Spurenstoffes MBR,  
tTS = 12 d, tR=0,417 d 
Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser gesamt Feststoff Wasser gesamt 
NP  L/d g/L gTS/d L/kg; L/L; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 504,0 0,139 70,1  352,50   177,66   100,0% 
biologischer Abbau Bb    6,25       89,8% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0,001098    0,65   0,4% 
Überschussschlamm Sb 17,5 4,900 85,8 2302,4 304,59 57,10 24,80 5,33 4,90 0,43 3,0% 
Ablauf biologische Stufe Wb 486,5 0,000 0,0 2302,4 17,40 57,10 17,40 8,47 0,00 8,47 4,8% 
Elimination aus Abwasser TE    95,2% 
Sorption an Membranen     2,0% 
BPA             
Zulauf biologische Stufe Wzb 504,0 0,139 70,1  331,30   166,98   100,0% 
biologischer Abbau Bb    26,97       98,1% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 17,5 4,900 85,8 288,1 14,23 1,70 5,90 0,25 0,15 0,10 0,1% 
Ablauf biologische Stufe Wb 486,5 0,000 0,0 288,1 5,90 1,70 5,90 2,87 0,00 2,87 1,7% 
Elimination aus Abwasser TE    98,3% 
E2             
Zulauf biologische Stufe Wzb 504,0 0,139 70,1 213,8 190,00   95,76   100,0% 
biologischer Abbau Bb    18,09       97,2% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 17,5 4,900 85,8 269,0 11,62 1,35 5,00 0,20 0,12 0,09 0,2% 
Ablauf biologische Stufe Wb 486,5 0,000 0,0 269,0 5,00 1,35 5,00 2,43 0,00 2,43 2,5% 
Elimination aus Abwasser TE    97,5% 
EE2             
Zulauf biologische Stufe Wzb 504,0 0,139 70,1 213,8 196,68 40,84 191,00 99,12 2,86 96,26 100,0% 
biologischer Abbau Bb    0,63       55,3% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 17,5 4,900 85,8 269,0 195,36 22,71 84,10 3,42 1,95 1,47 3,4% 
Ablauf biologische Stufe Wb 486,5 0,000 0,0 269,0 84,10 22,71 84,10 40,91 0,00 40,91 41,3% 
Elimination aus Abwasser TE    58,7% 
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Tabelle 8.13: Bilanzen der Modellspurenstoffe in der konventionellen Pilotanlage bei einem Schlammalter von 25 Tagen 
Spurenstoffkonzentration Fracht des Spurenstoffes KA,  
tTS = 25 d, tR=1,563 d 
Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser gesamt Feststoff Wasser gesamt 
NP  L/d g/L gTS/d L/kg; L/L; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 864,0 0,110 95,0  240,30   207,62   100,0% 
biologischer Abbau Bb    12,19       97,3% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0,002791    0,50   0,2% 
Überschussschlamm Sb 54,0 3,300 178,2 2770,6 37,71 10,30 3,72 2,04 1,84 0,20 1,0% 
Ablauf biologische Stufe Wb 810,0 0,008 6,5 2770,6 3,80 10,30 3,72 3,08 0,07 3,01 1,5% 
Elimination aus Abwasser TE    98,5% 
BPA    
Zulauf biologische Stufe Wzb 864,0 0,110 95,0  225,40   194,75   100,0% 
biologischer Abbau Bb    17,33       98,8% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 54,0 3,300 178,2 481,9 6,45 1,20 2,49 0,35 0,21 0,13 0,2% 
Ablauf biologische Stufe Wb 810,0 0,008 6,5 481,9 2,50 1,20 2,49 2,03 0,01 2,02 1,0% 
Elimination aus Abwasser TE    99,0% 
E2    
Zulauf biologische Stufe Wzb 864,0 0,110 95,0 213,8 126,00   108,86   100,0% 
biologischer Abbau Bb    1,58       88,5% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 54,0 3,300 178,2 269,0 25,91 3,70 13,70 1,40 0,66 0,74 1,3% 
Ablauf biologische Stufe Wb 810,0 0,008 6,5 269,0 13,73 3,70 13,70 11,12 0,02 11,10 10,2% 
Elimination aus Abwasser TE    89,8% 
EE2    
Zulauf biologische Stufe Wzb 864,0 0,110 95,0 213,8 92,12 19,24 90,00 79,59 1,83 77,76 100,0% 
biologischer Abbau Bb    0,75       78,5% 
Abluft biologische Stufe Vb 48.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 54,0 3,300 178,2 269,0 35,36 5,05 18,70 1,91 0,90 1,01 2,4% 
Ablauf biologische Stufe Wb 810,0 0,008 6,5 269,0 18,74 5,05 18,70 15,18 0,03 15,15 19,1% 
Elimination aus Abwasser TE    80,9% 
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Tabelle 8.14: Bilanzen der Modellspurenstoffe in dem Membranbioreaktor bei einem Schlammalter von 25 Tagen 
Spurenstoffkonzentration Fracht des Spurenstoffes MBR,  
tTS = 25 d, tR=0,449 d 
Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser gesamt Feststoff Wasser gesamt 
NP  L/d g/L gTS/d L/kg; L/L; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 490,0 0,190 93,1  191,10   93,64   100,0% 
biologischer Abbau Bb    9,30       96,4% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0,001891    0,17   0,2% 
Überschussschlamm Sb 8,8 11,600 102,1 3552,6 160,40 13,50 3,80 1,41 1,38 0,03 1,5% 
Ablauf biologische Stufe Wb 481,2 0,000 0,0 3552,6 1,40 13,50 1,40 0,67 0,00 0,67 0,7% 
Elimination aus Abwasser TE    99,3% 
Sorption an Membranen   1,2% 
BPA  L/d g/L gTS/d L/kg; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 490,0 0,190 93,1  232,70   114,02   100,0% 
biologischer Abbau Bb    14,69       98,6% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 8,8 11,600 102,1 333,3 14,60 1,00 3,00 0,13 0,10 0,03 0,1% 
Ablauf biologische Stufe Wb 481,2 0,000 0,0 333,3 3,00 1,00 3,00 1,44 0,00 1,44 1,3% 
Elimination aus Abwasser TE    98,7% 
E2  L/d g/L gTS/d L/kg; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 490,0 0,190 93,1 213,8 126,00   61,74   100,0% 
biologischer Abbau Bb    4,64       95,8% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 8,8 11,600 102,1 269,0 20,66 1,35 5,00 0,18 0,14 0,04 0,3% 
Ablauf biologische Stufe Wb 481,2 0,000 0,0 269,0 5,00 1,35 5,00 2,41 0,00 2,41 3,9% 
Elimination aus Abwasser TE    96,1% 
EE2  L/d g/L gTS/d L/kg; L/(g*d) µg/L µg/g µg/L mg/d mg/d mg/d % 
Zulauf biologische Stufe Wzb 490,0 0,190 93,1 213,8 91,57 18,81 88,00 44,87 1,75 43,12 100,0% 
biologischer Abbau Bb    0,42       67,4% 
Abluft biologische Stufe Vb 24.000,0   0    0,00   0,0% 
Überschussschlamm Sb 8,8 11,600 102,1 269,0 116,94 7,64 28,30 1,03 0,78 0,25 2,3% 
Ablauf biologische Stufe Wb 481,2 0,000 0,0 269,0 28,30 7,64 28,30 13,62 0,00 13,62 30,3% 
Elimination aus Abwasser TE    69,7% 
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8.4 Bilanzen von Modellspurenstofffrachten bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen 
8.4.1 Frachten von Bisphenol A bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen 
Tabelle 8.15: BPA-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
BPA-Fracht in BPA-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k
gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 5,91 92,92 1,17 1,18 154,14 1,093 2.746,12 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 141 0,14 0,14 0,00  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,86 5,77 92,92 1,17 1,17 154,14 1,093 2.746,12 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,000 1.750,0 141 0,27 0,27 0,00  247,72 154,14 1,093  
Fett und Öl Wf 0,4   2512 1,17   1,17 2746,13  1,093 2.746,13 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,093  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 141 98,42 5,50 92,92  1,16 154,14 1,093  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.781,1 0,420 36.427,4 141 98,44 5,50 92,94  1,13 151,01 1,071  
aerober Abbau  Bb   14.163,3 19,66 97,58      0,009  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.716,0   0 0,00      0,009  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 174 3,01 1,40 1,61  0,02 1,65 0,009  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 174 2,48 1,68 0,80  0,03 1,65 0,009  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.032,0 0,015 1.275,5 174 0,81 0,00 0,80  0,01 1,65 0,009  
Überschussschlamm Sb 1.749,1 12,000 20.988,7 174 0,05 0,03 0,02  0,03 1,65 0,009  
Überlauf Voreindicker Wve 1.235,1 0,350 432,3 174 0,01 0,00 0,01  0,01 1,65 0,009  
voreingedickter Schlamm Sve 513,9 40,000 20.556,4 174 0,04 0,03 0,00  0,08 1,65 0,009  
Konditionierungsmittel Wk 102,8    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 548,7 0,540 296,3 174 0,01 0,00 0,01  0,01 1,61 0,009  
Klärschlamm Sz 68,0 298,000 20.260,1 174 0,03 0,03 0,00  0,49 1,61 0,009  
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Tabelle 8.16: BPA-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung und 
Flockungsfiltration 
BPA-Fracht in BPA-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 5,91 92,92 1,17 1,18 154,14 1,093 2.746,12 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 141 0,14 0,14 0,00  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,86 5,77 92,92 1,17 1,17 154,14 1,093 2.746,12 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 141 0,27 0,27 0,00  247,72 154,14 1,093  
Fett und Öl Wf 0,4   2512 1,17   1,17 2.746,13  1,093 2.746,13 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,093  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 141 98,42 5,50 92,92  1,16 154,14 1,093  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.467,3 0,417 37.719,8 141 98,47 5,47 93,01  1,09 144,96 1,028  
biochemischer Abbau im 
Belebungsbecken Bb   14.596,1 19,66 97,61      0,009  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.009,4   0 0,00      0,009  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 174 2,90 1,35 1,55  0,02 1,59 0,009  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 174 2,39 1,62 0,77  0,03 1,59 0,009  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.651,1 0,015 1.329,8 174 0,81 0,00 0,81  0,01 1,59 0,009  
Überschussschlamm Sb 1.816,2 12,000 21.793,9 174 0,05 0,03 0,02  0,03 1,59 0,009  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.032,7 0,005 425,2 174 0,78 0,00 0,77  0,01 1,59 0,009  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,4 0,250 904,6 174 0,03 0,00 0,03  0,01 1,59 0,009  
Überlauf Voreindicker Wve 4.910,1 0,350 1.718,5 174 0,05 0,00 0,04  0,01 1,59 0,009  
voreingedickter Schlamm Sve 524,5 40,000 20.979,9 174 0,04 0,03 0,00  0,07 1,59 0,009  
Konditionierungsmittel Wk 104,9    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 560,0 0,540 302,4 174 0,01 0,00 0,00  0,01 1,55 0,009  
Klärschlamm Sz 69,4 298,0 20.677,5 174 0,03 0,03 0,00  0,47 1,55 0,009  
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Tabelle 8.17: BPA-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
BPA-Fracht in BPA-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k 
gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 5,91 92,92 1,17 1,18 154,14 1,093 2.746,12 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 141 0,14 0,14 0,00  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,86 5,77 92,92 1,17 1,17 154,14 1,093 2.746,12 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 141 0,27 0,27 0,00  247,72 154,14 1,093  
Fett und Öl Wf 0,4   2512 1,17   1,17 2.746,13  1,093 2.746,13 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,093  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 141 98,42 5,50 92,92  1,16 154,14 1,093  
Siebgut Svk 5,1 700,0 3.569,9 141 0,56 0,55 0,01  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Feinsieb Wvk 84.992,1 0,378 32.128,9 141 97,87    1,15 154,14 1,093  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.585,6 0,379 32.777,7 141 97,88 4,96 92,92  1,13 151,32 1,073  
aerober Abbau  Bb   14.088,5 19,66 96,94      0,011  
Abluft Bioreaktor Vb 2.164.640,7   0 0,00      0,011  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 174 8,31 5,62 2,69  0,03 1,84 0,011  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,2 0,000 0,0 174 0,90 0,00 0,90  0,01 1,84 0,011  
Überschussschlamm Sb 1.557,4 12,0 18.689,2 174 0,05 0,03 0,02  0,03 1,84 0,011  
Überlauf Voreindicker Wve 1.099,8 0,350 384,9 174 0,01 0,00 0,01  0,01 1,84 0,011  
voreingedickter Schlamm Sve 457,6 40,0 18.304,2 174 0,04 0,03 0,00  0,08 1,84 0,011  
Konditionierungsmittel Wk 91,5    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 488,6 0,540 263,8 174 0,01 0,00 0,01  0,01 1,79 0,010  
Klärschlamm Sz 60,5 298,0 18.040,4 174 0,03 0,03 0,00  0,54 1,79 0,010  
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Tabelle 8.18: BPA-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
BPA-Fracht in BPA-Konzentration in Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 5,91 92,92 1,17 1,18 154,14 1,093 2.746,12 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 141 0,14 0,14 0,00  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,86 5,77 92,92 1,17 1,17 154,14 1,093 2.746,12 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 141 0,27 0,27 0,00  247,72 154,14 1,093  
Fett und Öl Wf 0,4   2512 1,17   1,17 2.746,13  1,093 2.746,13 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,093  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 141 98,42 5,50 92,92  1,16 154,14 1,093  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 141 3,26 2,75 0,51  6,95 154,14 1,093  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 141 95,16    1,13 154,14 1,093  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.779,9 0,216 18.755,9 141 96,22 2,85 93,37  1,11 151,71 1,076  
aerober Abbau Bb   3.471,9 19,66 93,68      0,028  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.697,9   0 0,00      0,028  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,5 595.000,0 174 7,75 2,93 4,82  0,05 4,93 0,028  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,0 680.000,0 174 5,76 3,35 2,41  0,07 4,93 0,028  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,8 0,015 1.275,4 174 2,42 0,01 2,41  0,03 4,93 0,028  
Überschussschlamm Sb 1.751,1 8,0 14.008,6 174 0,12 0,07 0,05  0,07 4,93 0,028  
Überlauf Voreindicker Wve 1.283,5 0,350 449,2 174 0,04 0,00 0,04  0,03 4,93 0,028  
voreingedickter Schlamm Sve 467,6 29,0 13.559,3 174 0,08 0,07 0,01  0,17 4,93 0,028  
anaerober Abbau Bgs   12.563,5 0 0,00      1,010  
Biogas Vgs 15.704,4   0 0,00      1,010  
stabilisierter Schlamm Sgs 937,3 20,106 18.845,2 126 3,34 2,40 0,95  3,57 127,26 1,010  
Überlauf Nacheindicker Wne 470,9 0,400 188,3 126 0,50 0,02 0,48  1,06 127,26 1,010  
nacheingedickter Schlamm Sne 466,4 40,0 18.656,9 126 2,85 2,37 0,47  6,10 127,26 1,010  
Konditionierungsmittel Wk 93,3    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 498,0 0,540 268,9 126 0,52 0,03 0,49  1,04 123,18 0,978  
Klärschlamm Sz 61,7 298,0 18.388,0 126 2,33 2,27 0,06  37,69 123,18 0,978  
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Tabelle 8.19: BPA-Bilanz in einer Belebungsanlage mit anaerober Schlammstabilisierung und Flockungsfiltration 
BPA-Fracht in BPA-Konzentration in Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 5,91 92,92 1,17 1,18 154,14 1,093 2.746,12 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 141 0,14 0,14 0,00  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,86 5,77 92,92 1,17 1,17 154,14 1,093 2.746,12 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 141 0,27 0,27 0,00  247,72 154,14 1,093  
Fett und Öl Wf 0,4   2512 1,17   1,17 2.746,13  1,093 2.746,13 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,093  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 141 98,42 5,50 92,92  1,16 154,14 1,093  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 141 3,26 2,75 0,51  6,95 154,14 1,093  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 141 95,16    1,13 154,14 1,093  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.494,7 0,222 20.057,6 141 96,32 2,92 93,40  1,06 145,53 1,032  
aerober Abbau Bb   3.950,1 19,66 93,81      0,027  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.419,9   0 0,00      0,027  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,500 595.000,0 174 7,36 2,79 4,57  0,04 4,68 0,027  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,000 680.000,0 174 5,47 3,18 2,29  0,06 4,68 0,027  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.647,4 0,015 1.329,7 174 2,39 0,01 2,39  0,03 4,68 0,027  
Überschussschlamm Sb 1.847,2 8,0 14.777,8 174 0,12 0,07 0,05  0,06 4,68 0,027  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.029,2 0,005 425,1 174 2,29 0,00 2,29  0,03 4,68 0,027  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,3 0,250 904,6 174 0,10 0,00 0,10  0,03 4,68 0,027  
Überlauf Voreindicker Wve 4.984,9 0,350 1.744,7 174 0,14 0,01 0,13  0,03 4,68 0,027  
voreingedickter Schlamm Sve 480,6 29,0 13.937,6 174 0,08 0,07 0,01  0,16 4,68 0,027  
anaerober Abbau Bgs   12.714,8 0 0,00      0,997  
Biogas Vgs 15.893,5   0 0,00      0,997  
stabilisierter Schlamm Sgs 950,3 20,069 19.072,2 126 3,34 2,40 0,95  3,52 125,61 0,997  
Überlauf Nacheindicker Wne 478,3 0,400 191,3 126 0,50 0,02 0,48  1,05 125,61 0,997  
nacheingedickter Schlamm Sne 472,0 40,0 18.880,9 126 2,84 2,37 0,47  6,02 125,61 0,997  
Konditionierungsmittel Wk 94,4    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 504,0 0,540 272,2 126 0,52 0,03 0,49  1,03 121,58 0,965  
Klärschlamm Sz 62,4 298,0 18.608,8 126 2,32 2,26 0,06  37,20 121,58 0,965  
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Tabelle 8.20: BPA-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
BPA-Fracht in BPA-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) g/d g/d g/d g/d µg/L µg/kg µg/L µg/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 5,91 92,92 1,17 1,18 154,14 1,093 2.746,12 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 141 0,14 0,14 0,00  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,86 5,77 92,92 1,17 1,17 154,14 1,093 2.746,12 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 141 0,27 0,27 0,00  247,72 154,14 1,093  
Fett und Öl Wf 0,4   2512 1,17   1,17 2746,13  1,093 2.746,13 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,093  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 141 98,42 5,50 92,92  1,16 154,14 1,093  
Siebgut Sfs 5,1 700,000 3.569,9 141 0,56 0,55 0,01  108,99 154,14 1,093  
Ablauf Feinsieb Wfs 84.992,1 0,378 32.128,9 141 97,87    1,15 154,14 1,093  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.776,0 0,378 32.826,4 141 97,91 4,96 92,95  1,13 151,04 1,071  
aerober Abbau Bb   11.670,2 19,66 96,17      0,019  
Abluft Belebungsbecken Vb 2.169.400,7   0 0,00      0,019  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 174 15,17 10,26 4,91  0,06 3,35 0,019  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.013,0 0,000 0,0 174 1,64 0,00 1,64  0,02 3,35 0,019  
Überschussschlamm Sb 1.763,0 12,000 21.156,2 174 0,10 0,07 0,03  0,06 3,35 0,019  
Überlauf Voreindicker Wve 1.245,0 0,350 435,8 174 0,03 0,00 0,02  0,02 3,35 0,019  
voreingedickter Schlamm Sve 518,0 40,000 20.720,4 174 0,08 0,07 0,01  0,15 3,35 0,019  
anaerober Abbau Bgs   8.288,2 0 0,00      0,038  
Biogas Vgs 12.145,1   0 0,00      0,038  
stabilisierter Schlamm Sgs 518,0 24,000 12.432,2 126 0,08 0,06 0,02  0,15 4,80 0,038  
Überlauf Nacheindicker Wne 209,3 0,400 83,7 126 0,01 0,00 0,01  0,04 4,80 0,038  
nacheingedickter Schlamm Sne 308,7 40,000 12.348,5 126 0,07 0,06 0,01  0,23 4,80 0,038  
Konditionierungsmittel Wk 61,7    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 329,6 0,540 178,0 126 0,01 0,00 0,01  0,04 4,65 0,037  
Klärschlamm Sz 40,8 298,000 12.170,5 126 0,06 0,06 0,00  1,42 4,65 0,037  
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8.4.2 Frachten von 17α-Ethinylestradiol bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen 
Tabelle 8.21: EE2-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
EE2-Fracht in EE2-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,27 85,66 6,06 1,18 215,67 1,008 14.235,18 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 214 0,19 0,19 0,00  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,08 85,66 6,06 1,17 215,67 1,008 14.235,18 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,000 1.750,0 214 0,38 0,38 0,00  346,08 215,67 1,008  
Fett und Öl Wf 0,4   14125 6,06   6,06 14.235,24  1,008 14.235,24 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,008  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 93,36 7,70 85,66  1,10 215,67 1,008  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.781,1 0,420 36.427,4 214 93,81 7,73 86,08  1,08 212,26 0,992  
aerober Abbau  Bb   14.163,3 0,61 72,73      0,227  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.716,0   0 0,00      0,227  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 269 90,58 51,95 38,63  0,53 61,12 0,227  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 269 81,66 62,34 19,31  0,96 61,12 0,227  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.032,0 0,015 1.275,5 269 19,40 0,08 19,32  0,23 61,12 0,227  
Überschussschlamm Sb 1.749,1 12,000 20.988,7 269 1,68 1,28 0,40  0,96 61,12 0,227  
Überlauf Voreindicker Wve 1.235,1 0,350 432,3 269 0,31 0,03 0,28  0,25 61,12 0,227  
voreingedickter Schlamm Sve 513,9 40,000 20.556,4 269 1,37 1,26 0,12  2,67 61,12 0,227  
Konditionierungsmittel Wk 102,8    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 548,7 0,540 296,3 269 0,14 0,02 0,12  0,26 60,10 0,223  
Klärschlamm Sz 68,0 298,000 20.260,1 269 1,23 1,22 0,02  18,13 60,10 0,223  
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Tabelle 8.22: EE2-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung und 
Flockungsfiltration 
EE2-Fracht in EE2-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,27 85,66 6,06 1,18 215,67 1,008 14.235,18 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,19 0,19 0,00  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,08 85,66 6,06 1,17 215,67 1,008 14.235,18 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,38 0,38 0,00  346,08 215,67 1,008  
Fett und Öl Wf 0,4   14125 6,06   6,06 14.235,2  1,008 14.235,24 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,008  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 93,36 7,70 85,66  1,10 215,67 1,008  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.467,3 0,417 37.719,8 214 94,68 7,76 86,93  1,05 205,63 0,961  
biochemischer Abbau im 
Belebungsbecken Bb   14.596,1 0,61 73,35      0,221  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.009,4   0 0,00      0,221  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 269 87,98 50,46 37,52  0,52 59,36 0,221  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 269 79,31 60,55 18,76  0,93 59,36 0,221  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.651,1 0,015 1.329,8 269 19,64 0,08 19,56  0,22 59,36 0,221  
Überschussschlamm Sb 1.816,2 12,000 21.793,9 269 1,69 1,29 0,40  0,93 59,36 0,221  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.032,7 0,005 425,2 269 18,79 0,03 18,77  0,22 59,36 0,221  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,4 0,250 904,6 269 0,85 0,05 0,80  0,24 59,36 0,221  
Überlauf Voreindicker Wve 4.910,1 0,350 1.718,5 269 1,19 0,10 1,08  0,24 59,36 0,221  
voreingedickter Schlamm Sve 524,5 40,000 20.979,9 269 1,36 1,25 0,12  2,60 59,36 0,221  
Konditionierungsmittel Wk 104,9    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 560,0 0,540 302,4 269 0,14 0,02 0,12  0,25 58,37 0,217  
Klärschlamm Sz 69,4 298,0 20.677,5 269 1,22 1,21 0,02  17,61 58,37 0,217  
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Tabelle 8.23: EE2-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
EE2-Fracht in EE2-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k 
gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,27 85,66 6,06 1,18 215,67 1,008 14235,18 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,19 0,19 0,00  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,08 85,66 6,06 1,17 215,67 1,008 14235,18 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,38 0,38 0,00  346,08 215,67 1,008  
Fett und Öl Wf 0,4   14125 6,06   6,06 14235,24  1,008 14235,24 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,008  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 93,36 7,70 85,66  1,10 215,67 1,008  
Siebgut Svk 5,1 700,0 3.569,9 214 0,78 0,77 0,01  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Feinsieb Wvk 84.992,1 0,378 32.128,9 214 92,58    1,09 215,67 1,008  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.585,6 0,379 32.777,7 214 93,02 6,97 86,05  1,07 212,67 0,994  
aerober Abbau  Bb   14.088,5 0,61 70,39      0,247  
Abluft Bioreaktor Vb 2.164.640,7   0 0,00      0,247  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 269 266,28 203,30 62,98  1,04 66,44 0,247  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,2 0,000 0,0 269 21,00 0,00 21,00  0,25 66,44 0,247  
Überschussschlamm Sb 1.557,4 12,0 18.689,2 269 1,63 1,24 0,38  1,04 66,44 0,247  
Überlauf Voreindicker Wve 1.099,8 0,350 384,9 269 0,30 0,03 0,27  0,27 66,44 0,247  
voreingedickter Schlamm Sve 457,6 40,0 18.304,2 269 1,33 1,22 0,11  2,90 66,44 0,247  
Konditionierungsmittel Wk 91,5    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 488,6 0,540 263,8 269 0,14 0,02 0,12  0,28 65,27 0,243  
Klärschlamm Sz 60,5 298,0 18.040,4 269 1,19 1,18 0,01  19,69 65,27 0,243  
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Tabelle 8.24: EE2-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
EE2-Fracht in EE2-Konzentration in Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,27 85,66 6,06 1,18 215,67 1,008 14.235,18 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,19 0,19 0,00  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,08 85,66 6,06 1,17 215,67 1,008 14.235,18 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,38 0,38 0,00  346,08 215,67 1,008  
Fett und Öl Wf 0,4   14125 6,06   6,06 14.235,24  1,008 14.235,24 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,008  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 93,36 7,70 85,66  1,10 215,67 1,008  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 214 4,32 3,85 0,47  9,20 215,67 1,008  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 214 89,04    1,05 215,67 1,008  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.779,9 0,216 18.755,9 214 91,53 4,05 87,48  1,05 215,73 1,008  
aerober Abbau Bb   3.471,9 0,61 48,52      0,473  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.697,9   0 0,00      0,473  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,5 595.000,0 269 156,17 75,73 80,44  0,92 127,28 0,473  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,0 680.000,0 269 126,77 86,55 40,22  1,49 127,28 0,473  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,8 0,015 1.275,4 269 40,40 0,16 40,23  0,48 127,28 0,473  
Überschussschlamm Sb 1.751,1 8,0 14.008,6 269 2,61 1,78 0,83  1,49 127,28 0,473  
Überlauf Voreindicker Wve 1.283,5 0,350 449,2 269 0,66 0,06 0,61  0,52 127,28 0,473  
voreingedickter Schlamm Sve 467,6 29,0 13.559,3 269 1,95 1,73 0,22  4,16 127,28 0,473  
anaerober Abbau Bgs   12.563,5 0 0,00      1,801  
Biogas Vgs 15.704,4   0 0,00      1,801  
stabilisierter Schlamm Sgs 937,3 20,106 18.845,2 135 6,27 4,58 1,69  6,69 243,14 1,801  
Überlauf Nacheindicker Wne 470,9 0,400 188,3 135 0,89 0,05 0,85  1,90 243,14 1,801  
nacheingedickter Schlamm Sne 466,4 40,0 18.656,9 135 5,38 4,54 0,84  11,53 243,14 1,801  
Konditionierungsmittel Wk 93,3    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 498,0 0,540 268,9 135 0,93 0,06 0,87  1,87 235,77 1,746  
Klärschlamm Sz 61,7 298,0 18.388,0 135 4,44 4,34 0,11  72,01 235,77 1,746  
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Tabelle 8.25: EE2-Bilanz in einer Belebungsanlage mit anaerober Schlammstabilisierung und Flockungsfiltration 
EE2-Fracht in EE2-Konzentration in Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,27 85,66 6,06 1,18 215,67 1,008 14.235,18 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,19 0,19 0,00  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,08 85,66 6,06 1,17 215,67 1,008 14.235,18 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,38 0,38 0,00  346,08 215,67 1,008  
Fett und Öl Wf 0,4   14125 6,06   6,06 14.235,24  1,008 14.235,24 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,008  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 93,36 7,70 85,66  1,10 215,67 1,008  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 214 4,32 3,85 0,47  9,20 215,67 1,008  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 214 89,04    1,05 215,67 1,008  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.494,7 0,222 20.057,6 214 93,37 4,23 89,15  1,03 210,81 0,985  
aerober Abbau Bb   3.950,1 0,61 49,76      0,460  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.419,9   0 0,00      0,460  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,500 595.000,0 269 151,82 73,62 78,19  0,89 123,73 0,460  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,000 680.000,0 269 123,24 84,14 39,10  1,45 123,73 0,460  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.647,4 0,015 1.329,7 269 40,94 0,16 40,78  0,46 123,73 0,460  
Überschussschlamm Sb 1.847,2 8,0 14.777,8 269 2,68 1,83 0,85  1,45 123,73 0,460  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.029,2 0,005 425,1 269 39,16 0,05 39,11  0,46 123,73 0,460  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,3 0,250 904,6 269 1,78 0,11 1,66  0,49 123,73 0,460  
Überlauf Voreindicker Wve 4.984,9 0,350 1.744,7 269 2,51 0,22 2,29  0,50 123,73 0,460  
voreingedickter Schlamm Sve 480,6 29,0 13.937,6 269 1,95 1,72 0,22  4,05 123,73 0,460  
anaerober Abbau Bgs   12.714,8 0 0,00      1,778  
Biogas Vgs 15.893,5   0 0,00      1,778  
stabilisierter Schlamm Sgs 950,3 20,069 19.072,2 135 6,27 4,58 1,69  6,60 240,07 1,778  
Überlauf Nacheindicker Wne 478,3 0,400 191,3 135 0,90 0,05 0,85  1,87 240,07 1,778  
nacheingedickter Schlamm Sne 472,0 40,0 18.880,9 135 5,37 4,53 0,84  11,38 240,07 1,778  
Konditionierungsmittel Wk 94,4    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 504,0 0,540 272,2 135 0,93 0,06 0,87  1,85 232,79 1,724  
Klärschlamm Sz 62,4 298,0 18.608,8 135 4,44 4,33 0,11  71,10 232,79 1,724  
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Tabelle 8.26: EE2-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
EE2-Fracht in EE2-Konzentration in Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,27 85,66 6,06 1,18 215,67 1,008 14235,18 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 214 0,19 0,19 0,00  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,08 85,66 6,06 1,17 215,67 1,008 14235,18 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,38 0,38 0,00  346,08 215,67 1,008  
Fett und Öl Wf 0,4   14125 6,06   6,06 14235,24  1,008 14235,24 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,008  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 93,36 7,70 85,66  1,10 215,67 1,008  
Siebgut Sfs 5,1 700,000 3.569,9 214 0,78 0,77 0,01  151,98 215,67 1,008  
Ablauf Feinsieb Wfs 84.992,1 0,378 32.128,9 214 92,58    1,09 215,67 1,008  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.776,0 0,378 32.826,4 214 93,69 7,02 86,68  1,08 213,75 0,999  
aerober Abbau Bb   11.670,2 0,61 58,66      0,379  
Abluft Belebungsbecken Vb 2.169.400,7   0 0,00      0,379  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 269 408,42 311,82 96,60  1,60 101,90 0,379  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.013,0 0,000 0,0 269 32,20 0,00 32,20  0,38 101,90 0,379  
Überschussschlamm Sb 1.763,0 12,000 21.156,2 269 2,82 2,16 0,67  1,60 101,90 0,379  
Überlauf Voreindicker Wve 1.245,0 0,350 435,8 269 0,52 0,04 0,47  0,41 101,90 0,379  
voreingedickter Schlamm Sve 518,0 40,000 20.720,4 269 2,31 2,11 0,20  4,45 101,90 0,379  
anaerober Abbau Bgs   8.288,2 0 0,00      1,051  
Biogas Vgs 12.145,1   0 0,00      1,051  
stabilisierter Schlamm Sgs 518,0 24,000 12.432,2 135 2,31 1,76 0,54  4,45 141,84 1,051  
Überlauf Nacheindicker Wne 209,3 0,400 83,7 135 0,23 0,01 0,22  1,11 141,84 1,051  
nacheingedickter Schlamm Sne 308,7 40,000 12.348,5 135 2,08 1,75 0,32  6,72 141,84 1,051  
Konditionierungsmittel Wk 61,7    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 329,6 0,540 178,0 135 0,36 0,02 0,34  1,09 137,54 1,019  
Klärschlamm Sz 40,8 298,000 12.170,5 135 1,72 1,67 0,04  42,01 137,54 1,019  
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8.4.3 Frachten von 17β-Estradiol bei verschiedenen Kläranlagenkonfigurationen 
Tabelle 8.27: E2-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
E2-Fracht in E2-Konzentration in 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,46 87,70 3,83 1,18 220,81 1,032 8.986,98 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 214 0,20 0,20 0,00  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,27 87,70 3,83 1,17 220,81 1,032 8.986,98 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,000 1.750,0 214 0,39 0,39 0,00  354,32 220,81 1,032  
Fett und Öl Wf 0,4   8710 3,83   3,83 8.987,02  1,032 8.987,02 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,032  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 95,58 7,88 87,70  1,12 220,81 1,032  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.781,1 0,420 36.427,4 214 95,61 7,88 87,73  1,10 216,34 1,011  
aerober Abbau  Bb   14.163,3 12,45 94,27      0,014  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.716,0   0 0,00      0,014  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 269 5,75 3,30 2,45  0,03 3,88 0,014  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 269 5,19 3,96 1,23  0,06 3,88 0,014  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.032,0 0,015 1.275,5 269 1,23 0,00 1,23  0,01 3,88 0,014  
Überschussschlamm Sb 1.749,1 12,000 20.988,7 269 0,11 0,08 0,03  0,06 3,88 0,014  
Überlauf Voreindicker Wve 1.235,1 0,350 432,3 269 0,02 0,00 0,02  0,02 3,88 0,014  
voreingedickter Schlamm Sve 513,9 40,000 20.556,4 269 0,09 0,08 0,01  0,17 3,88 0,014  
Konditionierungsmittel Wk 102,8    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 548,7 0,540 296,3 269 0,01 0,00 0,01  0,02 3,82 0,014  
Klärschlamm Sz 68,0 298,000 20.260,1 269 0,08 0,08 0,00  1,15 3,82 0,014  
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Tabelle 8.28: E2-Bilanz in einer Belebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung und Flockungsfiltration 
E2-Fracht E2-Konzentration 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k
gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,46 87,70 3,83 1,18 220,81 1,032 8.986,98 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,20 0,20 0,00  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,27 87,70 3,83 1,17 220,81 1,032 8.986,98 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,39 0,39 0,00  354,32 220,81 1,032  
Fett und Öl Wf 0,4   8710 3,83   3,83 8.987,02  1,032 8.987,02 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,032  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 95,58 7,88 87,70  1,12 220,81 1,032  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.467,3 0,417 37.719,8 214 95,67 7,84 87,83  1,06 207,76 0,971  
biochemischer Abbau im 
Belebungsbecken Bb   14.596,1 12,45 94,32      0,014  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.009,4   0 0,00      0,014  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 5,000 850.000,0 269 5,54 3,18 2,36  0,03 3,74 0,014  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 12,000 1.020.000,0 269 5,00 3,82 1,18  0,06 3,74 0,014  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.651,1 0,015 1.329,8 269 1,24 0,00 1,23  0,01 3,74 0,014  
Überschussschlamm Sb 1.816,2 12,000 21.793,9 269 0,11 0,08 0,03  0,06 3,74 0,014  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.032,7 0,005 425,2 269 1,18 0,00 1,18  0,01 3,74 0,014  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,4 0,250 904,6 269 0,05 0,00 0,05  0,01 3,74 0,014  
Überlauf Voreindicker Wve 4.910,1 0,350 1.718,5 269 0,07 0,01 0,07  0,02 3,74 0,014  
voreingedickter Schlamm Sve 524,5 40,000 20.979,9 269 0,09 0,08 0,01  0,16 3,74 0,014  
Konditionierungsmittel Wk 104,9    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 560,0 0,540 302,4 269 0,01 0,00 0,01  0,02 3,68 0,014  
Klärschlamm Sz 69,4 298,0 20.677,5 269 0,08 0,08 0,00  1,11 3,68 0,014  
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Tabelle 8.29: E2-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit simultaner aerober Schlammstabilisierung 
E2-Fracht E2-Konzentration 
Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k 
gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,46 87,70 3,83 1,18 220,81 1,032 8.986,98 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,20 0,20 0,00  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,27 87,70 3,83 1,17 220,81 1,032 8.986,98 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,39 0,39 0,00  354,32 220,81 1,032  
Fett und Öl Wf 0,4   8710 3,83   3,83 8.987,02  1,032 8.987,02 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,032  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 95,58 7,88 87,70  1,12 220,81 1,032  
Siebgut Svk 5,1 700,0 3.569,9 214 0,79 0,79 0,01  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Feinsieb Wvk 84.992,1 0,378 32.128,9 214 94,79    1,12 220,81 1,032  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.585,6 0,379 32.777,7 214 94,82 7,11 87,71  1,10 216,78 1,013  
aerober Abbau  Bb   14.088,5 12,45 93,35      0,016  
Abluft Bioreaktor Vb 2.164.640,7   0 0,00      0,016  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 269 17,30 13,21 4,09  0,07 4,32 0,016  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,2 0,000 0,0 269 1,36 0,00 1,36  0,02 4,32 0,016  
Überschussschlamm Sb 1.557,4 12,0 18.689,2 269 0,11 0,08 0,02  0,07 4,32 0,016  
Überlauf Voreindicker Wve 1.099,8 0,350 384,9 269 0,02 0,00 0,02  0,02 4,32 0,016  
voreingedickter Schlamm Sve 457,6 40,0 18.304,2 269 0,09 0,08 0,01  0,19 4,32 0,016  
Konditionierungsmittel Wk 91,5    0,00 0,00 0,00  0,00 0,00 0,000  
Prozesswasser Wz 488,6 0,540 263,8 269 0,01 0,00 0,01  0,02 4,24 0,016  
Klärschlamm Sz 60,5 298,0 18.040,4 269 0,08 0,08 0,00  1,28 4,24 0,016  
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Tabelle 8.30: E2-Bilanz in einer konventionellen Belebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
E2-Fracht E2-Konzentration Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,46 87,70 3,83 1,18 220,81 1,032 8.986,98 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,20 0,20 0,00  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,27 87,70 3,83 1,17 220,81 1,032 8.986,98 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,39 0,39 0,00  354,32 220,81 1,032  
Fett und Öl Wf 0,4   8710 3,83   3,83 8.987,02  1,032 8.987,02 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,032  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 95,58 7,88 87,70  1,12 220,81 1,032  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 214 4,43 3,94 0,48  9,42 220,81 1,032  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 214 91,16    1,08 220,81 1,032  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 86.779,9 0,216 18.755,9 214 91,22 4,03 87,18  1,05 215,00 1,005  
aerober Abbau Bb   3.471,9 12,45 87,42      0,042  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.301.697,9   0 0,00      0,042  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,5 595.000,0 269 13,79 6,69 7,10  0,08 11,24 0,042  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,0 680.000,0 269 11,19 7,64 3,55  0,13 11,24 0,042  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.028,8 0,015 1.275,4 269 3,57 0,01 3,55  0,04 11,24 0,042  
Überschussschlamm Sb 1.751,1 8,0 14.008,6 269 0,23 0,16 0,07  0,13 11,24 0,042  
Überlauf Voreindicker Wve 1.283,5 0,350 449,2 269 0,06 0,01 0,05  0,05 11,24 0,042  
voreingedickter Schlamm Sve 467,6 29,0 13.559,3 269 0,17 0,15 0,02  0,37 11,24 0,042  
anaerober Abbau Bgs   12.563,5 6,23 4,5921      0,0016  
Biogas Vgs 15.704,4   0 0,0000      0,0016  
stabilisierter Schlamm Sgs 937,3 20,106 18.845,2 135 0,0057 0,0041 0,0015  0,0061 0,2200 0,0016  
Überlauf Nacheindicker Wne 470,9 0,400 188,3 135 0,0008 0,0000 0,0008  0,0017 0,2200 0,0016  
nacheingedickter Schlamm Sne 466,4 40,0 18.656,9 135 0,0049 0,0041 0,0008  0,0104 0,2200 0,0016  
Konditionierungsmittel Wk 93,3    0,0000 0,0000 0,0000  0,0000 0,0000 0,0000  
Prozesswasser Wz 498,0 0,540 268,9 135 0,0008 0,0001 0,0008  0,0017 0,2133 0,0016  
Klärschlamm Sz 61,7 298,0 18.388,0 135 0,0040 0,0039 0,0001  0,0652 0,2133 0,0016  
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Tabelle 8.31: E2-Bilanz in einer Belebungsanlage mit anaerober Schlammstabilisierung und Flockungsfiltration 
E2-Fracht E2-Konzentration Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,46 87,70 3,83 1,18 220,81 1,032 8.986,98 
Rechengut Sr 1,3 700,0 888,0 214 0,20 0,20 0,00  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,27 87,70 3,83 1,17 220,81 1,032 8.986,98 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,39 0,39 0,00  354,32 220,81 1,032  
Fett und Öl Wf 0,4   8710 3,83   3,83 8987,02  1,032 8.987,02 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,032  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 95,58 7,88 87,70  1,12 220,81 1,032  
Primärschlamm Svk 469,7 38,0 17.849,4 214 4,43 3,94 0,48  9,42 220,81 1,032  
Ablauf Vorklärbecken Wvk 84.527,5 0,211 17.849,4 214 91,16    1,08 220,81 1,032  
Zulauf Belebungsbecken Wzb 90.494,7 0,222 20.057,6 214 91,38 4,14 87,24  1,01 206,30 0,964  
aerober Abbau Bb   3.950,1 12,45 87,61      0,040  
Abluft Belebungsbecken Vb 1.357.419,9   0 0,00      0,040  
Rezirkulationsstrom RZ 170.000,0 3,500 595.000,0 269 13,10 6,35 6,75  0,08 10,67 0,040  
Rücklaufschlamm RS 85.000,0 8,000 680.000,0 269 10,63 7,26 3,37  0,13 10,67 0,040  
Ablauf biologische Stufe Wb 88.647,4 0,015 1.329,7 269 3,53 0,01 3,52  0,04 10,67 0,040  
Überschussschlamm Sb 1.847,2 8,0 14.777,8 269 0,23 0,16 0,07  0,13 10,67 0,040  
Ablauf Sandfilter Wsf 85.029,2 0,005 425,1 269 3,38 0,00 3,37  0,04 10,67 0,040  
Tertiärschlamm Ssf 3.618,3 0,250 904,6 269 0,15 0,01 0,14  0,04 10,67 0,040  
Überlauf Voreindicker Wve 4.984,9 0,350 1.744,7 269 0,22 0,02 0,20  0,04 10,67 0,040  
voreingedickter Schlamm Sve 480,6 29,0 13.937,6 269 0,17 0,15 0,02  0,35 10,67 0,040  
anaerober Abbau Bgs   12.714,8 6,23 4,5881      0,0016  
Biogas Vgs 15.893,5   0 0,0000      0,0016  
stabilisierter Schlamm Sgs 950,3 20,069 19.072,2 135 0,0057 0,0041 0,0015  0,0060 0,2172 0,0016  
Überlauf Nacheindicker Wne 478,3 0,400 191,3 135 0,0008 0,0000 0,0008  0,0017 0,2172 0,0016  
nacheingedickter Schlamm Sne 472,0 40,0 18.880,9 135 0,0049 0,0041 0,0008  0,0103 0,2172 0,0016  
Konditionierungsmittel Wk 94,4    0,0000 0,0000 0,0000  0,0000 0,0000 0,0000  
Prozesswasser Wz 504,0 0,540 272,2 135 0,0008 0,0001 0,0008  0,0017 0,2106 0,0016  
Klärschlamm Sz 62,4 298,0 18.608,8 135 0,0040 0,0039 0,0001  0,0643 0,2106 0,0016  
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Tabelle 8.32: E2-Bilanz in einer Membranbelebungsanlage mit getrennter anaerober Schlammstabilisierung 
E2-Fracht E2-Konzentration Stoffströme Kürzel Q TS TS-Fracht KDM, Kair, k gesamt Feststoff Wasser Fett gesamt Feststoff Wasser Fett 
  m³/d kg/m³ kgTS/d 
L/kg; L/L; 
L/(g∗d) mg/d mg/d mg/d mg/d ng/L ng/kg ng/L ng/L 
Zulauf Rechen W 85.000,0 0,451 38.336,8  100,00 8,46 87,70 3,83 1,18 220,81 1,032 8.986,98 
Rechengut Sr 1,3 700,000 888,0 214 0,20 0,20 0,00  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Rechen Wr 84.998,7 0,441 37.448,8  99,80 8,27 87,70 3,83 1,17 220,81 1,032 8.986,98 
Sandfanggut Ss 1,1 1600,0 1.750,0 214 0,39 0,39 0,00  354,32 220,81 1,032  
Fett und Öl Wf 0,4   8710 3,83   3,83 8.987,02  1,032 8.987,02 
Abluft Sandfang Vs 84.998,7   0 0,00      1,032  
Ablauf Sandfang Ws 84.997,2 0,420 35.698,8 214 95,58 7,88 87,70  1,12 220,81 1,032  
Siebgut Sfs 5,1 700,000 3.569,9 214 0,79 0,79 0,01  155,60 220,81 1,032  
Ablauf Feinsieb Wfs 84.992,1 0,378 32.128,9 214 94,79    1,12 220,81 1,032  
Zulauf Bioreaktor Wzb 86.776,0 0,378 32.826,4 214 94,83 7,10 87,73  1,09 216,35 1,011  
aerober Abbau Bb   11.670,2 12,45 92,13      0,029  
Abluft Belebungsbecken Vb 2.169.400,7   0 0,00      0,029  
Rezirkulationsstrom RZ 255.000,0 12,000 3.060.000,0 269 31,43 23,99 7,43  0,12 7,84 0,029  
Ablauf biologische Stufe Wb 85.013,0 0,000 0,0 269 2,48 0,00 2,48  0,03 7,84 0,029  
Überschussschlamm Sb 1.763,0 12,000 21.156,2 269 0,22 0,17 0,05  0,12 7,84 0,029  
Überlauf Voreindicker Wve 1.245,0 0,350 435,8 269 0,04 0,00 0,04  0,03 7,84 0,029  
voreingedickter Schlamm Sve 518,0 40,000 20.720,4 269 0,1776 0,1625 0,0151  0,3428 7,8412 0,0291  
anaerober Abbau Bgs   8.288,2 6,23 0,1774      0,0001  
Biogas Vgs 12.145,1   0 0,0000      0,0001  
stabilisierter Schlamm Sgs 518,0 24,000 12.432,2 135 0,0002 0,0002 0,0000  0,0004 0,0129 0,0001  
Überlauf Nacheindicker Wne 209,3 0,400 83,7 135 0,0000 0,0000 0,0000  0,0001 0,0129 0,0001  
nacheingedickter Schlamm Sne 308,7 40,000 12.348,5 135 0,0002 0,0002 0,0000  0,0006 0,0129 0,0001  
Konditionierungsmittel Wk 61,7    0,0000 0,0000 0,0000  0,0000 0,0000 0,0000  
Prozesswasser Wz 329,6 0,540 178,0 135 0,0000 0,0000 0,0000  0,0001 0,0125 0,0001  
Klärschlamm Sz 40,8 298,000 12.170,5 135 0,0002 0,0002 0,0000  0,0038 0,0125 0,0001  
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